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  Miljøstyrelsen vil, når lejligheden gives, offentliggøre rapporter og indlæg 
vedrørende forsknings- og udviklingsprojekter inden for miljøsektoren, 
finansieret af Miljøstyrelsens undersøgelsesbevilling. 
   
  Det skal bemærkes, at en sådan offentliggørelse ikke nødvendigvis 
betyder, at det pågældende indlæg giver udtryk for Miljøstyrelsens 
synspunkter. 
   
  Offentliggørelsen betyder imidlertid, at Miljøstyrelsen finder, at indholdet 
udgør et væsentligt indlæg i debatten omkring den danske miljøpolitik. 
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Forord 
Denne rapport er resultatet af et projekt under Miljøstyrelsens Teknologipro-
gram for jord og grundvandsforurening. Region Hovedstaden er bygherre for 
projektet, som er finansieret af Miljøstyrelsen. 
 
Projektet er et udredningsprojekt, der redegør for den aktuelle status over 
værktøjer til risikovurdering og prioritering af grundvandstruende forurenin-
ger på hhv. lokal- og oplandsskala. Herunder opsummeres erfaringerne fra 
udvalgte projekter samt gives anbefalinger til fremtidige udviklingsmuligheder 
på området. 
 
Projektet er udført med Orbicon som bygherrerådgiver med teknisk faglig 
bistand fra DTU Miljø (Mads Troldborg, Philip J. Binning og Poul L. Bjerg), 
hvor DTU Miljø har stået for udarbejdelsen af rapportens appendiks A-C og 
faglige indlæg. Region Hovedstaden (Carsten Bagge Jensen) har udarbejdet 
kapitel 2, mens Region Hovedstaden (Carsten Bagge Jensen og Arne Rok-
kjær) og Jens Aabling fra Miljøstyrelsen har skrevet afsnit 3.1 og 4.1 Endelig 
har Jens Asger Andersen fra Naturstyrelsen og Jens Aabling bidraget til Ap-
pendiks D. Hele den nedenstående styregruppe samt John Flyvbjerg (Region 
Hovedstaden) har bidraget med kommentering af rapporten  og generel kvali-
tetssikring. 
 
Projektets styregruppe har omfattet følgende personer: 
 
 Jens Aabling, Miljøstyrelsen, Jord og Affald 
 Carsten Bagge Jensen, Region Hovedstaden 
 Poul L. Bjerg, DTU Miljø 
 Philip J. Binning, DTU Miljø 
 Nina Tuxen, Orbicon 
 Niels Døssing Overheu, Orbicon 
 
Projektets faglige følgegruppe har omfattet følgende personer: 
 
 Arne Rokkjær, Region Hovedstaden 
 John Flyvbjerg, Region Hovedstaden 
 Karsten M. Andersen, Region Midtjylland 
 Rolf Johnsen, Region Midtjylland 
 Henrik Nordtorp, Region Nordjylland 
 Lotte Tombak, Region Sjælland 
 Hans Skou, Region Syddanmark 
 Ida Holm Olesen, Region Syddanmark 
 Mette Christophersen, Region Syddanmark 
 Peter Rank, Videncenter for Jordforurening 
 Jens Asger Andersen, Miljøcenter Roskilde  
(nu Naturstyrelsen Roskilde) 
 Ole Frimodt Pedersen, Orbicon 
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Sammenfatning  
Baggrund 
Med det store antal forurenede grunde på landsplan og begrænsede årlige 
ressourcer er prioritering af regionernes indsats på jordforureningsområdet 
nødvendig. Risikovurdering og prioritering af forurenede grunde sker i dag på 
lokalskala og regional skala, men som noget forholdsvis nyt også på oplands-
skala indenfor regionernes indsatsområder. Modsat risikovurderinger og prio-
riteringer på hhv. lokal og regional skala, er arbejdet med at prioritere på op-
landsskala indtil videre ikke grebet systematisk an. Med miljøcentrenes grund-
vandskortlægning og implementering af vandplanerne samt med regionernes 
stigende ønske om at få overblik over forureningstruslerne mod grundvands-
ressourcen, er der opstået et behov for også at gennemføre vurderinger og 
såkaldt risikobaserede prioriteringer på oplandsskala (jf. Boks 1a). 
 
Med ønske om at forbedre overblikket og styrke beslutningsgrundlaget har 
danske miljømyndigheder (regioner og miljøcentre) gennem de senere år af-
prøvet forskellige risikobaserede prioriteringsværktøjer på oplandsskala.  
 
Der er høstet værdifulde erfaringer i disse projekter, og der er behov for en 
opsamling og bredere udredning af, hvad dels behovene er for risikovurde-
ringsværktøjer på lokal og større skala, og dels hvilket potentiale der er for 
anvendelse af disse værktøjer. Dette er nødvendigt for at sikre, at den fremti-
dige udvikling går i en både ønskværdig og implementérbar retning 
 
 
Behov 
Det store antal forurenede grunde giver et behov for en skarp prioritering 
af grundene på tre skalaer; lokalitet, opland og region, hvilket stiller store 
krav til de anvendte risikovurderings- og prioriteringsmetoder. Det er end-
videre væsentligt, at prioriteringen sker på en for omverdenen gennemsig-
tig måde. 
 
Ønsket om at kunne prioritere på meget forskellige vidensniveauer (fra V1 til 
V2 med omfattende viden om forureningen) bevirker et behov for at kunne 
risikovurdere og prioritere både på et indledende screeningsniveau med oftest 
få data og på mere detaljerede analyseniveauer, som bygger på mange data. 
Analyse af store datasæt introducerer desuden en række usikkerheder, og en 
kvantificering af disse og deres indflydelse på resultaterne er vigtig for at beva-
re gennemsigtigheden.  
 
Behovet for risikobaseret prioritering gør sig gældende i hele landet, ideelt set 
med hele grundvandsressourcen i fokus, men lokale omstændigheder såsom 
stor grundvandsindvinding og højt forureningstryk vil yderligere kræve, at 
prioriteringen udføres i forhold til eksisterende vandforsyningsforhold; med 
andre ord indenfor konkrete indvindingsoplande.  
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Værktøjer til risikovurdering og prioritering 
Der er foretaget en udredning af muligheder for og erfaringer med anvendelse 
af de risikovurderings- og prioriteringsværktøjer, som kan imødegå de identi-
ficerede behov. Værktøjerne er beskrevet i sammenhæng med de juridiske og 
administrative rammer, indenfor hvilke sådanne værktøjer skal fungere. 
 
Traditionelt foregår risikovurdering på lokalskala,og implementering af risiko-
analyser på oplandsskala kræver stadig, at der udføres risikoberegninger for 
hver enkelt punktkilde. Derfor er praksis, muligheder og udfordringer på både 
lokal skala og oplandskala undersøgt. 
 
På lokalskala findes der adskillige værktøjer til vurdering af grundvandsrisiko, 
afhængigt af mængden og kvaliteten af lokalitetsdata. Afhængigt af vidensni-
veauet på den enkelte lokalitet anvendes risikovurdering til forskellige formål. 
F.eks. ønsker vi i en indledende undersøgelse at svare på, hvorvidt en forure-
ning udgør en potentiel risiko, mens vi i en afgrænsende undersøgelse ønsker 
at kvantificere størrelsen på en given risiko. 
 
På de højere vidensniveauer er det hensigtsmæssigt at vurdere forurenings-
masse og –flux som supplement til de koncentrationsberegninger som typisk 
er resultatet af mere simple risikoscreeningsmodeller. Der findes flere forskel-
lige metoder med forskellige detaljeringsniveauer til at foretage sådanne vur-
deringer, og der er udtrykt et behov for nogle retningslinjer for masse- og 
fluxbaserede risikovurderinger. 
 
På oplandsskala er der gennemgået en række metoder til at udføre en samlet 
risikobaseret prioritering. Formålet med oplandsskala-analyser er primært at 
skabe overblik og fungere som beslutningsstøtte til prioritering af indsatser. 
Yderligere kan et forbedret overblik via et oplandsskala-værktøj være med til 
at identificere oversete punktkilder i et opland. I Boks 1a er givet en introduk-
tion til risikobaseret prioritering. 
 
Baseret på de hidtidige erfaringer med oplandsskala-værktøjer er det forvent-
ningen, at disse kan være med til at optimere, hvilke lokaliteter inden for et 
opland skal føres videre gennem regionernes ”produktionslinje” og i hvilken 
rækkefølge, således at der samlet set opnås mest miljø for pengene. Desuden 
nødvendiggør implementering af vandplanerne, at indsatsen mellem forskelli-
ge myndigheder koordineres for at sikre den bedst mulige grundvandsbeskyt-
telse, og oplandsskala-værktøjer kan agere som en fælles forståelsesplatform i 
denne henseende. 
 
At gennemføre oplandsanalyser sker naturligvis ikke uden forbrug af tid og 
ressourcer. Imidlertid vil oplandsanalysernes bidrag til overblik over trussels-
billedet i oplandet give muligheder for at optimere beskyttelsesindsatsen for en 
omkostning, der ofte vil udgøre en meget lille andel af de samlede omkostnin-
ger i forbindelse med en indsatsplan. 
 
 
Vision og udfordringer 
Udredningen er udmøntet i en vision for, hvorledes risikovurdering og priori-
tering kan udføres indenfor regionernes administrative struktur. Som generelt 
princip lægges der op til, at risikovurderinger udføres på punktkildeniveau, og 
at prioritering af rækkefølgen udføres ved risikobetragtninger på oplandsskala 
med løbende feedback mellem de to niveauer. 
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Der er identificeret en række ”videnshuller” i denne vision, som bør afhjælpes 
før en bredere, systematisk implementering er mulig. 
 
Gennemgangen af grundlag og praksis for risikovurdering på lokal skala afslø-
rer et behov for retningslinjer og beslutningsstøtteværktøjer for forureningslo-
kaliteter med højt vidensniveau (afgrænsende forureninger samt forureninger 
under afværge eller monitering), hvor ønsket er en kvalificeret vurdering af 
størrelse af risiko, vurdering af effekten på forureningslokaliteten i forhold til 
respons på massefjernelse og fastlæggelse af start- og stopkriterier for afværge 
og monitering. Nogle af disse udfordringer adresseres i et aktuelt sideløbende 
teknologiudviklingsprojekt, men der er fortsat behov for videre udvikling. 
 
Risikovurdering og prioritering på oplandsskala er udfordrende, og der er 
identificeret behov for et sæt retningslinjer, som hjælper brugeren på vej og 
sikrer, at oplandsanalyserne udføres på systematisk og gennemsigtig vis. Sim-
ple GIS-baserede screeningsmetoder er effektive til en overordnet overbliks-
skabelse, men avancerede værktøjer er nødvendige for at tage højde for mere 
komplekse lokalitetsdata. Mangel på systematisk tilgængelige data er identifi-
ceret som en af de største udfordringer i denne henseende.Vigtige elementer i 
fastlæggelse af retningslinjer for risikoanalyser på oplandsskala er således, 
hvordan de kan gennemføres under hensyntagen til, at datamangel eller –
utilgængelighed kan sætte begrænsninger. Desuden kan en statistisk gennem-
gang af tidligere undersøgte lokaliteter formentlig forbedre screeningen af 
muligt forurenede lokaliteter samt give erfaringsdata for utilstrækkeligt under-
søgte lokaliteter. 
 
For at blive bredt anvendelige i administrationen må oplandsskala-værktøjer 
nødvendigvis være fleksible og kunne tage højde for at ambitionerne er for-
skellige oplandene i mellem og at datakvaliteten kan variere meget. For at sikre 
gennemsigtigheden er det derfor nødvendigt med metoder til vurdering af 
usikkerhed på lokal og oplandsskala, som tager højde for de administrative 
udfordringer, en øget fokusering på usikkerheder kan medføre. Der er desu-
den behov for videre udvikling og integrering af metoder til miljøøkonomiske 
vurderinger. 
 
 
Fremtidig udvikling 
Der er givet forslag til en række udviklingsprojekter til afhjælpning af de iden-
tificerede udfordringer i den opstillede vision. 
 
Det er i første omgang valgt ikke at anbefale udvikling af et samlet beslut-
ningstøtteværktøj, men i stedet at styrke forståelsen for tankegangen, de indi-
viduelle ”komponenter” og databehovet i et beslutningsstøtteværktøj og analy-
sere hvorledes dette mest gnidningsfrit kan implementeres administrativt. Når 
disse dele er styrket, kan målet i en senere fase være at arbejde mod et fælles 
værktøj. Udviklingen bør ske i tæt samarbejde mellem forskere, rådgivere og 
myndigheder for at sikre et fagligt solidt funderet resultat, som er målrettet 
anvendelsen i den administrative praksis.  
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Boks 1a: Introduktion til risikobaseret prioritering på oplandsskala
Formålet med risikobaseret prioritering på oplandsskala er primært at skabe overblik over de 
(ofte mange) potentielle punktkilder indenfor et opland samt at virke som beslutningsstøtte-
værktøj for prioriteringen af de videre tiltag indenfor oplandet. Ydermere kan et forbedret 
overblik medvirke til at identificere om der kan være oversete punktkilder indenfor oplandet, 
såfremt de identificerede kilder ikke kan forklare eventuelle forureningspåvirkninger i ind-
vindings- eller moniteringsboringer.  
 
Den prioriteringsmetode, som er mest afprøvet i Danmark, er udviklet af DTU Miljø 
(Troldborg et al., 2008) og afprøvet med forskellige knopskydninger i en række oplande 
(Tuxen et al., 2006; Region Hovedstaden, 2009; Region Sjælland, 2010; Miljøministeriet, 
2008). 
 
Grundlæggende går metoden ud på at vurdere de individuelle forureningsfluxe fra forskelli-
ge punktkilder i et opland og beregne deres samlede effekt på en konkret vandindvinding 
eller grundvandsressourcen som helhed. De forskellige elementer, som indgår i metoden, er 
illustreret i figur 0.1. Hvis oplandet indeholder et meget stort antal punktkilder kan det være 
nødvendigt at bringe antallet af lokaliteter til nærmere analyse ned til et mere håndterbart 
antal via et indledende screeningstrin, f.eks. via principperne i regionernes GIS-baserede 
prioriteringssystem, GISP (Danske Regioner, 2007). Hvis analysen har til formål at vurdere 
truslen overfor en konkret indvinding, er det endvidere nødvendigt at foretage en beregning 
eller vurdering af transporten i grundvandsmagasinet fra punktkilderne til indvindingen. 
 
Risikoanalyser ud fra fluxberegninger med mange lokaliteter i et indvindingsopland vil uvil-
kårlig også føre til øget fokus på kvaliteten og sikkerheden i de data, der regnes videre på. En 
kvantificering af usikkerhederne og deres indflydelse på resultaterne er vigtig for at bevare 
gennemsigtigheden.  
 
Konsekvensberegningen for indvinding eller ressource kan anvendes i sig selv som priorite-
ringsværktøj, men kan også udvides med et system til prioritering af punktkilderne ud fra en 
række tilpassede faktorer, herunder masseflux, usikkerhed, tidsramme, økonomi etc. 
 
Elementerne i den risikobaserede prioritering på oplandsskala er gennemgået i nærmere de-
taljer i kapitel 4. 
 
Figur 0.1 Grundlæggende elementer i risikobaseret prioritering af punktkilder på oplandsskal
Fra Overheu et al. (2010); Troldborg (2010).  
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Summary  
Background 
There is a large number of contaminated sites in Denmark and the available 
resources for investigation and remediation are limited. The government 
(primarily the Danish Regions) must therefore prioritise their efforts when 
dealing with soil contamination. Today, risk assessment and prioritisation of 
contaminated sites is conducted at the site scale and on regional scale by each 
Regional Authority. Recently catchment scale investigations have also been 
conducted in areas prioritised for ground water protection. While there are 
systematic approaches to risk assessment and prioritisation efforts on the local 
and regional scale, there is no consensus on the approach for prioritisation on 
the catchment scale. A need for a systematic assessment and risk-based priori-
tisation on the catchment scale (cf. Box 1a) has arisen to support the imple-
mentation of water management plans for the Water Framework Directive, 
and to address the Regions need for an overview of the threats to the ground-
water.  
 
With the aim of providing an overview of the contaminated site problem and 
strengthening decision making, the Danish environmental authorities (Re-
gions and State Environment Centers) have tested various catchment scale 
risk-based prioritisation tools. Valuable experience has been gained in these 
pilot projects, but there is still a need for a broader review of risk assessment 
tools on the local and larger scale and the potential for application of such 
tools. The review is intended to ensure that future development is directed 
toward user needs and that new tools can be employed in practice.  
 
 
Needs 
There is a need to assess and prioritise a large number of contaminated sites 
on three scales; site, catchment and regional scale, and this is challenging with 
existing risk assessment and prioritisation tools. It is also necessary to priori-
tise sites with background knowledge levels varying from basic historical in-
formation to extended site investigations and so risk-based prioritisation 
methods must be flexible so that they can be used with widely varying 
amounts of data. Data sets on contaminated sites are of varying quality and it 
is important that the uncertainty of results is quantified to ensure transparency 
in the way model results are used for decision making. 
 
It is shown that a nationwide approach to risk-based prioritisation is needed, 
ideally with a focus on the entire groundwater resource. However, local cir-
cumstances may require prioritisation of contaminant sources to protect spe-
cific water extraction interests; ie. within specific catchments.  
 
 
Tools for risk assessment and prioritisation 
This report presents a review of the state-of-the-art in risk assessment and 
prioritisation decision support tools and the extent to which they satisfy user 
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requirements. The tools are decribed together with the legal and administra-
tive context in which they are used.  
 
Traditionally, risk assessment is carried out at the site scale. When conducting 
catchment scale risk analyses, site scale risk calculations are still required for 
each critical point source within the catchment. With this in mind, current 
pratice, future developments and challenges are reviewed at both the site and 
catchtment scale. 
 
There are several well established tools for assessing ground water risk at the 
site scale, and the selection of an approach depends on the amount and qual-
ity of site data. Risk assessment can be used for different purposes depending 
on the available knowledge on each contaminated site. For instance, in a pre-
liminary site investigation risk assessments are focussed on determining 
whether contamination poses a potential risk, while in an extended survey the 
magnitude of a given risk must be quantified. 
 
When site knowledge is good, assessment of contaminant mass and contami-
nant discharge are desirable in addition to the concentrations calculated by 
simpler risk screening models. Danish regulators have expressed a wish  for 
general guidelines to support these calculations.    
 
Methods for comprehensive risk assessment and prioritisation on the catch-
ment scale have been reviewed. The purpose of catchment scale analyses is 
primarily to provide an overview and to act as a decision support tool for pri-
oritising further efforts, rather than to perform specific risk assessments for 
each site. Catchment scale tools can also be used to identify overlooked point 
sources in a catchment area. Box 1b presents an overview of risk-based priori-
tisation. 
 
The review shows that catchment scale tools can be used to determine which 
sites within a catchment must be investigated and remediated and to prioritise 
the work so that the worst sites are investigated first. This allows optimisation 
of the Regions’ “production line” so that the greatest environmental benefit 
can be gained from invested funds. Furthermore, the implimentation of water 
management plans requires that actions be coordinated between different 
authorities to ensure the best possible ground water protection. A catchment 
scale tool can act as a common conceptual platform for this task. 
 
Naturally, a catchment scale analysis requires both time and resources. How-
ever, the improved overview of ground water threats gained through the 
analysis makes it possible to optimise the ground water protection efforts. 
Also, the cost of the analysis is often a small fraction of the total expenses re-
quired to implement an action plan for a catchment. 
 
 
Vision and challenges 
The report presents a vision of how risk assessment and prioritisation can be 
performed within the administrative structure of the Regions. As a general 
principle it is recommended that risk assessments are carried out at the site 
scale, while prioritisation of remedial and investigative actions is carried out 
on the basis of risk considerations at the catchment scale. A continuous feed-
back is needed between the local and catchment scale approaches.  
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The review identifies a number of knowledge gaps which should be addressed 
before wide spread implementation is possible. 
 
On the site scale there is a need for guidelines and decision support tools in 
cases where sites are well characterised, and where the objectives are: a quali-
fied assessment of the magnitude of a given risk; determination of the re-
sponse to mass removal; and the determination of start and stop criteria for 
remediation and monitoring. A number of these challenges are addressed in a 
current parallel technology development project, but a need for further devel-
opment remains. 
 
Catchment scale risk assessment and prioritisation is challenging and there is 
need for a set of guidelines to ensure that these are carried out in a systematic 
and transparent way. Simple GIS-based screening methods can effectively be 
used to generate a general overview, but more sophisticated methods are re-
quired to take advantage of more complex site data. Lack of systematically 
available data has been identified as one of the major obstacles in this regard. 
Therefore, it is important that guidelines for catchment scale analyses are 
flexible and cater for differing ambition levels and data quality between 
catchments.  
 
To maintain transparency, methods are required to assess uncertainty in risk 
assessment at local and catchment scale, while considering inherent adminis-
trative constraints. A review of existing contaminated sites can assist in the 
screening of potentially contaminated sites and provide empirical data for 
evaluating inadequately investigated sites. 
 
Finally, the development and integration of economic assessments methods 
with risk assessment tools is required.  
 
 
Future development 
A number of research projects have been proposed to address the knowledge 
deficiencies identified in this project. 
 
Methods are not yet sufficiently developed to support work on comprehensive 
decision support tools. Instead work should be done to strengthen methodical 
understanding, develop individual “components”, research the data needs of 
decision support tools, and analyse how risk assessment and prioritisation can 
be best integrated into administrative practice. When these are developed, the 
target of a later phase can be to work towards a common tool. Development 
should be carried out in close collaboration between researchers, consultants 
and regulators to ensure that the results have a sound scientific basis and are 
directed towards use in administrative practice. 
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Box 1b: Introduction to catchment scale risk-based prioritisation 
The purpose of catchment scale risk-based prioritisation is primarily to provide an improved 
overview of the (often many) potential point sources within a catchment and act as a deci-
sion support tool for prioritising further actions within the catchment. Furthermore, an im-
proved overview may serve to identify neglected point sources within the catchment, if the 
identifed sources fail to explain detected contamination in extraction- or monitoring wells.  
 
The most widely tested prioritisation method in Denmark was developed by DTU Envi-
ronment (Troldborg et al., 2008) and has been tested with different modifications in a num-
ber of catchments (Tuxen et al., 2006; Region Hovedstaden, 2009; Region Sjælland, 2010; 
Miljøministeriet, 2008). 
 
The method assesses the individual contaminant discharges from a number of point sources 
in a catchment and calculates their cumulative impact on a specific waterworks or on the 
groundwater resource in general. The different elements of the methodology are illustrated 
in figure 0.2. If the catchment contains a large number of point sources it may be necessary 
to reduce the number of sites requiring detailed analysis to a more manageable amount 
through an initial screening step, e.g. using DRASTIC-style GIS-based methods (Aller et al, 
1987). When the analysis aims to assess the threat to a particular waterworks it is necessary 
to conduct a calculation or assessment of the transport in the aquifer from the point sources 
to the extraction wells. 
 
When conducting discharge-based risk analyses of a large number of sites of different know-
ledge levels in a catchment, it is important to focus on the quality and uncertainty of the data 
used for the calculation. Quantification of the uncertainties and their effect on the results is 
important for maintaining transparency in decision making processes. 
 
The impact calculation for the waterworks or general resource can be used as a prioritisation 
tool in itself but can also be extended with a prioritisation sheme based on a number of fac-
tors tailorded to the specific catchment, such as mass discharge, uncertainty, time frame, 
economy, etc. 
 
The elements of the risk-based prioritisation on catchment scale are more thoroughly exam-
ined (in Danish) in chapter 4. 
 
Site
analysis
Initial screening at 
catchment scale
Mass and flux 
calculations
Groundwater 
model
Impact 
analysis
Prioriti-
sation
Figure 0.2 General elements in cathcment scale risk-based prioritisation. From Overheu et al. 
(2010); Troldborg (2010).  
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1 Indledning 
1.1 Baggrund 
Siden 1970’erne har de danske myndigheder udført en stor indsats i 
forbindelse med kortlægning af forurenede grunde i hele landet. Efterhånden 
står det klart for enhver, at vi står overfor et meget stort antal mulige 
punktkilder, der udgør en potentiel trussel overfor vore grundvandsressourcer 
(Miljøstyrelsen, 2009a). Og der er ikke kun tale om et dansk problem; Det 
Europæiske Miljøagentur vurderer, at der kan være op til 3 millioner 
forurenede grunde over hele EU, hvoraf der er behov for oprydning på ca. 
250.000 grunde (EEA, 2007). 
 
Truslerne mod grundvandet gør det nødvendigt at tilvejebringe tilstrækkelig 
viden om forureningerne for at kunne udføre troværdige risikovurderinger og 
for at kunne foretage de rigtige oprydninger. Gennem årene er der alene i 
Danmark opnået stor viden, erfaring og rutine med risikovurderinger af 
punktkilder, bl.a. ved hjælp af Miljøstyrelsens vejledninger (Miljøstyrelsen, 
1996; Miljøstyrelsen, 1998) og JAGG-modellen (Miljøstyrelsen, 2009c). Un-
dersøgelser og oprydninger er imidlertid dyre, og det er derfor vigtigt med en 
skarp prioritering af de mest truende forureninger. Ved bedømmelse af en 
forurening er det derfor af stor betydning at tage højde for forureningens ka-
rakter, mængden af forurening og forureningens beliggenhed og dermed ska-
be grundlag for prioriteringen. Det har erfaringsmæssigt vist sig at være meget 
svært. Det store spørgsmål bliver derfor ofte: Hvilken indsats skal udføres på 
hvilke grunde, og i hvilken rækkefølge? 
 
Implementering af vandplanerne under Vandrammedirektivet kræver desuden 
koordinerede indsatser mellem forskellige myndigheder for at sikre den bedst 
mulige grundvandsbeskyttelse. Den øgede interaktion mellem myndigheder 
og interessenter flytter fokus for risikovurdering fra primært lokal skala til 
oplands- og regional skala. For at bevare overblikket er der behov for en fælles 
forståelsesplatform for de mange aktører.  
 
Med ønske om at forbedre overblikket og styrke beslutningsgrundlaget har 
forskellige danske myndigheder (regioner og miljøcentre) gennem de senere år 
afprøvet forskellige risikovurderings- og prioriteringsværktøjer. Der er blevet 
afprøvet en række metoder fra lokalskala til oplandsskala og fra simple GIS-
værktøjer til komplekse udvasknings- og transportmodeller. 
 
Der er høstet værdifulde erfaringer i disse mere eller mindre isolerede projek-
ter, og der er behov for en opsamling og bredere udredning af, hvad dels be-
hovene er for risikovurderingsværktøjer på lokal og større skala, og dels hvilket 
potentiale der er for anvendelse af disse. Dette er nødvendigt for at sikre, at 
den fremtidige udvikling går i en både ønskværdig og implementérbar retning 
 
 
1.2 Formål 
Formålet med det aktuelle udredningsprojekt er at undersøge, hvordan de 
hidtidige erfaringer med risikovurderingsmetoder og -værktøjer i Danmark, 
primært centreret om JAGG, og erfaringerne fra de afprøvede risikovurde-
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ringsværktøjer på oplandsskala, kan sammenføjes og anvendes i den fremtidi-
ge udvikling af risikovurderingsværktøjer på oplandsskala i Danmark. Konkret 
er følgende punkter undersøgt: 
 Hvad er behovet for risikovurdering og prioritering af forurenede 
grunde på oplandsskala? 
 Hvad er praksis for risikovurdering på lokalskala? 
 Hvordan udføres risikovurdering og prioritering på oplandsskala idag? 
 
På den baggrund er der opstillet en vision for den fremtidige risikovurdering 
på oplandsskala og identificeret udviklingsbehov, som er udmøntet i konkrete 
projektideer. 
 
1.3 Projektets afgrænsning 
Indenfor risikovurdering arbejdes traditionelt med vurdering af risiko overfor 
arealanvendelse, grundvand og overfladevand. Da både det tekniske og juridi-
ske grundlag for risikovurdering i relation til disse tre områder er meget for-
skelligt spænder det for vidt at inddrage alle områderne i det aktuelle udred-
ningsprojekt. Indtil videre er der primært arbejdet med risikoanalyser på op-
landsskala i forhold til grundvandstruende forureninger, og udredningsarbej-
det er derfor afgrænset til kun at omhandle grundvand. 
 
 
1.4 Projektets struktur 
Udredningsarbejdet i dette projekt foregår på flere niveauer. På det grundlæg-
gende niveau skabes et overblik over, hvilke metoder der er afprøvet og hvilke 
erfaringer der er gjort i forbindelse med disse. Disse metoder dækker ikke 
nødvendigvis det fulde spektrum af muligheder, og et andet niveau er derfor 
en udredning af hvilke metoder der i øvrigt findes og er på vej. Dette grund-
læggende udredningsarbejde er vedlagt i appendiks A-D og inddrages efter 
behov i rapporten. 
 
1.4.1 Følgegruppens rolle 
For at erfaringer og muligheder kan anvendes mest hensigtsmæssigt fremover, 
er det nødvendigt med en grundig analyse af, hvilke behov der er blandt myn-
dighederne for risikovurdering og prioritering på oplandsskala. Derfor har 
inddragelse af følgegruppen været et meget væsentligt element i projektet. 
Den bredt sammensatte følgegruppe har været med til at afdække regionale 
forskelle og ligheder, idet ensartethed bør tilstræbes, hvor det giver mening, og 
formkrav bør undgås, hvor det ikke er relevant. Erfaringer, muligheder og 
behov er diskuteret ved to heldagsmøder, og udbyttet heraf er indarbejdet i 
denne rapport. Hermed er det håbet at skabe det bedst mulige grundlag for 
det videre arbejde indenfor dette felt. 
 
Medlemmerne af følgegruppen kan ikke drages til ansvar for rapportens tekst 
og konklusioner. 
 
1.4.2 Rapportens opbygning 
Rapporten indledes i kapitel 2 med en analyse af hvilke behov regionerne og 
andre myndigheder har i relation til risikovurdering og prioritering på op-
landsskala. Analysen bygger dels på erfaringer gjort i amternes og regionernes 
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hidtidige indsats på jordforureningsområdet og på de identificerede behov på 
følgegruppemøderne. 
 
Traditionelt foregår risikovurdering på lokalskala,og implementering af risiko-
analyser på oplandsskala kræver stadig, at der udføres risikoberegninger for 
hver enkelt punktkilde. Før vi kan gå fra lokalskala til oplandsskala er der der-
for behov for en gennemgang af praksis, muligheder og udfordringer på lokal-
skala, hvilket behandles i kapitel 3. 
 
Risikovurdering på oplandsskala er et relativt nyt felt i Danmark, og der findes 
derfor ingen konkrete retningslinjer for, hvordan dette udføres. I kapitel 4 
samles op på, hvilke metoder, der hidtil er afprøvet, erfaringerne fra anvendel-
sen og mulige alternativer. 
 
De identificerede behov, muligheder og erfaringer er forsøgt formuleret i en 
vision for fremtidig risikovurdering og prioritering på oplandsskala i Danmark 
(kapitel 5). Skitsering af denne vision gør det muligt at identificere hvor der er 
mangler i det samlede billede, og dette leder til en række forslag til videre ud-
viklingsprojekter (kapitel 6). 
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 Boks 2: Risikovurdering kontra prioritering
Gennem denne rapport vil begreberne ’risikovurdering’ og ’prioritering’ 
blive anvendt ofte og i samme kontekst. Det er derfor nødvendigt at være 
klar over hvad begreberne dækker og hvad forskellen mellem dem er. 
 
Risikovurdering 
En risikovurdering er en vurdering af de miljø- og sundhedsmæssige kon-
sekvenser af en forurening (Miljøstyrelsen, 1998). Risikovurderingen tager 
sit udgangspunkt i konkrete situationer og bygger på oplysninger om de 
forurenende stoffer, de sprednings- og eksponeringsveje og den målgrup-
pe, der er aktuel i den givne situation. En konkret risikovurdering vil pege 
på de spredningsveje og effekter, der kan udgøre en fare for målgruppen 
(typisk kategoriseret under arealanvendelse, grundvand og overfladevand). 
 
Ud fra en farlighedsvurdering af de forurenende stoffer, stoffernes mobili-
tet og de mulige spredningsveje er der fastlagt  en række grænseværdier (i 
form af maksimale koncentrationer i relevante medier), der anvendes i den 
konkrete risikovurdering. 
 
Prioritering 
Prioritering er en vurdering af den mest hensigtsmæssige rækkefølge  af en 
række afværgeforanstaltninger eller andre tiltag ud fra nogle givne kriteri-
er.  
 
Risikobaseret prioritering 
I en risikobaseret prioritering af lokaliteter indenfor et givet område indgår 
systematiske vurderinger af de potentielle risici fra hver lokalitet som en 
del af prioriteringskriterierne. Andre kriterier kan være f.eks. identificerede 
usikkerheder og økonomi. Lokalitetsdata og prioriteringskriterier leder til 
opstilling af en prioriteringsliste i forhold til, hvor stor en risiko lokaliteter-
ne potentielt kan udgøre overfor receptoren. At en lokalitet havner nederst 
på listen betyder således ikke, at en risiko kan afvises på lokaliteten, men at 
risikoen formentlig er mindre end for lokaliteterne længere oppe på listen 
inden for det vurderede område og den anvendte tidsramme. 
 
En endelig indplacering af en forurenet grund på en regions prioriterede 
liste over vil ud over et risikovurderingsgrundlag ligeledes omfatte en vur-
dering af de økonomiske omkostningerne i forbindelse med indsatsen, idet 
regionen med udgangspunkt i et regionalt grundlag skal prioritere inden 
for de afsatte økonomiske midler og inden for målsætningen om mest mil-
jø for pengene. 
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2 Behov i relation til risikovurdering og priorite-
ring af forurenede grunde i oplande 
2.1 Baggrund – grundvandsbeskyttelse og vandplaner medfører øget 
fokus på oplandsanalyser 
Koordination og samspil mellem regionernes jordforureningsindsats og sta-
tens og kommunernes vandplanlægning er væsentlig for at opnå størst muligt 
effekt af de offentlige myndigheders indsats. Den konkrete grundvandsbeskyt-
telse og miljøbeskyttelse sker med henblik på at beskytte grundvandsforekom-
sterne, som er ressourcegrundlaget for at kunne opfylde vandforsyningsbeho-
vene nu og i fremtiden, samt miljømålene i den statslige vandplanlægning. 
 
I relation til den grundvandsbeskyttende indsats skal regionerne iht. § 6 i jord-
forureningsloven prioritere den offentlige indsats på de arealer, hvor der er 
jordforurening, der kan have skadelig virkning på: 
 
 Grundvandet inden for områder med særlige interesser (OSD) 
 Grundvandet i indvindingsoplande for almene vandforsyningsanlæg 
 
Regionerne udfører den offentligt finansierede indsats på forurenede grunde i 
henhold til jordforureningsloven i form af kortlægning, undersøgelser og op-
rensninger på forurenede grunde. 
 
Naturstyrelsen1 varetager grundvandskortlægningen, som er en forudsætning 
for, at beskyttelsen af grundvandet kan gennemføres så målrettet og præcist 
som muligt. Kortlægningen er en syntese af viden om et konkret områdes geo-
logi, hydrogeologi, arealanvendelse, vandforsyningsstruktur, forureningspå-
virkning og sårbarhed overfor nuværende og fremtidig forurening. Her er 
regionernes bidrag væsentligt ift. at videregive oplysninger om forurenede 
grunde, herunder særligt at bidrage med et overblik over de forurenede grun-
de, som udgør en grundvandstrussel og som skal indgå i grundvandsbeskyttel-
sen. 
 
I forbindelse med at Naturstyrelsen udarbejder vandplaner for de 23 udpege-
de hovedoplande, indgår kortlægningen af grundvandet i den del af basisana-
lysen (jf. Miljømålsloven), der angår områder med særlige drikkevandsinteres-
ser og indvindingsoplande til almene vandforsyningsanlæg uden for disse. 
Resultaterne af grundvandskortlægningen vil derfor tilpasses, så de kan ind-
drages i vandplanerne. 
 
Resulatet af grundvandskortlægningen skal derudover give kommunerne det 
nødvendige grundlag for at udarbejde sikre og entydige indsatsplaner. De 
nærmere krav til indsatsplaner fremgår af bekendtgørelse for indsatsplaner 
(nr. 1430 2006), hvor det fremgår, hvordan rollefordelingen i den grund-
vandsbeskyttende offentlige indsats er fordelt mellem staten, kommunerne og 
regionerne.  
 
                                                  
1 Før 1. januar 2011: De statslige miljøcentre. 
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Ift. regionernes rolle med kommunernes indsatsplanarbejde vil den være af 
væsentlig betydning i de indsatsplaner, hvor forurenede grunde udgør en væ-
sentlig trussel for indvindingen af drikkevand, det vil sige på oplandsskala. 
Inden for de afsatte ressourcer bidrager regionerne til indsatsplanerne med 
opsporing, undersøgelser og oprensninger af forurenede grunde. Regionernes 
grundvandsbeskyttende indsats koordineres med og integreres i kommunernes 
grundvandsbeskyttende indsatsprogrammer på vandoplandsniveau samtidig 
med, at regionens regionale hensyn og prioritering fastholdes inden for det 
afsatte budget. 
 
Det er regionsrådene, der prioriterer den offentlige indsats på de forurenende 
grunde. Prioriteringen af omfanget af regionens indsats på den enkelte grund i 
den enkelte indsatsplan tager udgangspunkt i regionernes samlede regionale 
prioritering af indsatsen på forurenede grunde. Men et øget behov for en ko-
ordination og samspil mellem regionernes jordforureningsindsats og statens 
og kommunernes vandplanlægning har drejet fokus fra, at risikovurdering af 
forurenede grunde primært sker på lokalskala, til at risikovurdering både skal 
ske på lokalskala og oplandsskala.  
 
 
2.2 Behovet for oplandsanalyser på landsplan 
Risikovurderinger på oplandsskala er mest relevante i de områder, hvor der er 
mange potentielle punktkilder og stor indvinding. For at få en indikation om, 
hvorvidt behovet for oplandsskala-vurderinger gør sig gældende i hele landet, 
er der udarbejdet to kort, der viser: 
 Fordelingen af V1- og V2-kortlagte ejendomme indenfor regionernes 
grundvandsrettede indsats (dvs. indenfor OSD og indvindingsoplande 
udenfor OSD), figur 2.1. 
 En arealfordeling af aktuelle indvindingstilladelser på almene vand-
værker (figur 2.2). 
 
Oplysningerne fra disse to kort er anvendt til en overslagsmæssig beregning af 
tætheden af kortlagte ejendomme i områder med indvindingstilladelser af for-
skellige størrelser (figur 2.3). Det skal bemærkes, at kortene viser alle typer af 
kortlagte ejendomme, dvs. både grundvandsrettede, indeklima- og arealan-
vendelsessager, da det ikke er muligt at sortere disse på V1-niveau. Erfarings-
mæssigt udgør de grundvandsrettede sager ca. halvdelen af sagerne. 
 
Figur 2.3 (til venstre) viser den generelle tæthed af kortlagte ejendomme hvor 
der er indvinding, mens figur 2.3 (til højre) viser tætheden i de områder, hvor 
der er en betydelig indvinding (indvindingstilladelse på >250.000 m3/år pr. 
5x5 km celle). 
 
Som nævnt er risikovurderinger på oplandsskala mest relevante i de områder, 
hvor der er mange potentielle punktkilder og stor indvinding. Som et groft 
skøn for dette kan anvendes de områder  på figur 2.3 (til højre), hvor der er 
mere end 20 potentielle punktkilder pr. 5x5 km celle. Som figuren antyder, 
gør dette sig gældende omkring de større byområder, fordelt over det meste af 
landet, men mest koncentreret i hovedstadsområdet, centrale dele af Fyn og 
langs den østjyske motorvej. 
 
Kortene indikerer, at over hele landet er områderne med de fleste punktkil-
der også de områder hvor der sker den største grundvandsindvinding, og 
der er ofte kun begrænsede muligheder for at flytte indvindingsboringerne 
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til mere sikre områder. Dette illustrerer, at behovet for en oplandsbaseret 
tilgang til risikobaseret prioritering gør sig gældende for alle regioner. 
 
 
Figur 2.1. Fordeling af V1- og V2-kortlagte ejendomme på landsplan (ultimo 2008) 
indenfor OSD-områder og indvindingsoplande udenfor OSD2. Kortet viser alle 
typer af kortlagte ejendomme, dvs. både grundvandsrettede, indeklima- og areal-
anvendelsessager. Erfaringsmæssigt udgør de grundvandsrettede sager ca. halv-
delen af sagerne. Kortgrundlag fra Miljøstyrelsen. 
 
                                                  
2 Lokaliteter på Bornholm er ikke georefererede i databasen og er derfor ikke vist. 
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Figur 2.2. Opgørelse af indvindingstilladelser for almene vandforsyningsanlæg, 
fordelt på 5x5 km beregningsceller (data fra Miljøstyrelsen, 2010a). 
 
  
Figur 2.3 Tæthed af kortlagte ejendomme indenfor hhv. områder hvor er indvin-
dingstilladelser (til venstre) og områder hvor der er relativt store indvindings-
tilladelser (mere end 250.000 m3/år, til højre). Jf. Figur 2.1 udgør de grundvands-
rettede sager erfaringsmæssigt ca. halvdelen af sagerne. 
 
Indv.till. >250.000 m3/år/celle
 21
2.3 Regionernes behov i relation til risikovurdering på lokalitets-, 
oplands- og regionsniveau og på forskelligt vidensgrundlag 
I forhold til prioriteringen af den offentlige indsats på forurenede grunde 
står regionerne overfor nogle væsentlige udfordringer i de kommende år. 
Der er især udfordringerne i forhold til opgavernes omfang, prioriteringen 
og organiseringen af indsatsen. De tidligere amters og regionernes hidtidige 
kortlægning efter jordforureningsloven har bidraget til, at skønnet over 
antallet af potentielt forurenede og konstateret forurenede grunde har været 
støt stigende i de seneste 20 år. Ved udgangen af 2008 var der ca. 22.500 
kortlagte forurenede grunde (Miljøstyrelsen, 2010a), og det er sandsynligt, 
at regionerne på landsplan samlet skal kortlægge yderligere 50-60.000 foru-
renede adresser de kommende år (Miljøstyrelsen, 2009a).   
 
Størrelsen af opgaven, herunder regionernes vurderinger af de totale omkost-
ninger i forbindelse med den samlede offentlige jordforureningsindsat, viser, 
at der vil gå adskillige årtier, før regionerne har gennemført en indsats i for-
hold til alle væsentlige grundvandstruende jordforureninger i Danmark. Dette 
er ensbetydende med, at prioriteringen, dvs. rækkefølgen og omfanget af ind-
satsen på de enkelte forurenede grunde, bliver væsentlig. Dette skærper beho-
vet for risikovurderings- og prioriteringsmetoder, som er systematiske, gen-
nemsigtige og overbliksgivende.   
 
I forhold til de forureninger der udgør en grundvandsrisiko, er der i dag 
(2010) kendskab til godt 6.800 grunde på landsplan, hvoraf over 5.000 
ligger indenfor OSD eller indenfor indvindingsoplande til almene vandfor-
syningsanlæg udenfor OSD. For de 5.000 grunde og de som kommer til i 
forbindelse med den i gangværende kortlægning, skal der som udgangs-
punkt ske en indsats. En oprensningsindsats er dog ikke nødvendig på alle 
disse forurenede grunde, idet formålet med den offentligt finansierede op-
rensning er at sikre, at forureningen ikke udgør en risiko overfor drikke-
vandet og menneskers sundhed. Formålet med en oprensningsindsats er 
heller ikke nødvendigvis at fjerne hele forureningen, idet kun den (del af) 
forurening, som udgør en risiko fjernes. Derfor er det heller ikke nødven-
digt at oprense samtlige jordforureninger i Danmark. En række forure-
ningssager afsluttes på baggrund af undersøgelser, der viser, at oprensning 
ikke er påkrævet her og nu. 
 
Dette ændrer imidlertidig ikke ved, at det store antal forurenede grunde 
giver et behov for en skarp prioritering af grundene på alle tre skalaer; loka-
litet, opland og region, hvilket stiller store krav til de anvendte risikovurde-
rings- og prioriteringsmetoder/-værktøjer. Væsentligt er det endvidere, at 
prioriteringen sker på en gennemsigtig måde for omverdenen. 
 
Endvidere bevirker ønsket om at kunne prioritere på meget forskellige vi-
densniveauer (fra V1 til V2 med omfattende viden om forureningen) et behov 
for at kunne risikovurdere og prioritere både på et indledende screeningsni-
veau med oftest få data og på mere detaljerede analyseniveauer, som bygger 
på mange data. 
 
På det indledende screeningsniveau har regionerne udviklet den første ge-
neration af et GIS-baseret prioriteringssystem, GISP, som er nærmere 
gennemgået i afsnit 4.4.1. 
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Flere data om de enkelte forurenede grunde og større økonomiske indsatser i 
oprensningssager giver grundlag for mere detaljerede risikovurderings- og 
prioriteringsmetoder både på enkeltlokalitets- og oplandsskala.  
 
I de senere år er der arbejdet med metoder til at kunne vurdere forurenings-
fluxe fra mange forurenede grunde på oplandsskala, idet fluxberegninger er 
en metode til at bevare overblikket over risikoen fra et større antal forurenede 
grunde i et indvindingsopland. Risikoanalyser ud fra fluxberegninger med 
mange lokaliteter i et indvindingsopland vil uvilkårlig også føre til øget fokus 
på kvaliteten og sikkerheden i de data, der regnes videre på. Derfor vil analy-
ser af de væsentligste usikkerhedspunkter og parametre også være vigtige i 
fremtidens mere helhedsorienterede arbejdsmetoder. 
 
Regionernes behov i relation risikovurdering og prioriteringen af indsatsen 
kan sammenfattes i følgende punkter:  
 
 Vedr. det store antal lokaliteter: Med et stort antal forurenede grunde og 
begrænsede årlige ressourcer er prioritering nødvendig. Det er imidler-
tid kun nødvendigt at undersøge og oprense en lille procentdel af de 
muligt forurenede og de forurenede grunde. De kritiske grunde som 
udgør en trussel for oplandet skal identificeres gennem systematiske ri-
sikovurderinger og prioriteringer.  Systematiske risiko- og prioriterings-
metoder/- værktøjer skal sikre reproducerbarhed og gennemsigtighed i 
grundlaget for prioriteringen.  
 Vedr. overblik : Overblik over kortlægningsstatus i oplandet er vigtigt, 
således at indsatsen på én lokalitet ikke overflødiggøres af manglende 
indsats eller viden på en nabolokalitet. I denne forbindelse er det ligele-
des nødvendigt at have overblik over hvad der f.eks. skal til for at be-
skytte et konkret vandværk. Skal alle grunde undersøges og ryddes op 
eller kun halvdelen? Og hvordan og i hvilket omfang skal der undersø-
ges og ryddes op for at sikre en bestemt kvalitet i grundvandsoplandet? 
 Vedr. vidensniveau, skala og løbende prioritering: Prioritering i regio-
nerne skal ske på tre skalaer; lokalitet, opland og region og skal kunne 
gennemføres på grundlag af meget forskellige vidensniveauer. Endvide-
re skal forurenede grunde kortlægges løbende (hver dag) og løbende 
indplaceres i prioritering på lokalitetsskala og regional skala. Der er der-
for behov for prioriteringssystemer som indledende screener på få data 
(f.eks. ved hjælp af GISP). Flere data og større omkostninger på den 
enkelte lokalitet og/eller i det samlede opland giver grundlag for mere 
detaljerede risikovurderings- og prioriteringsmetoder på enkeltlokaliteter 
og i oplande.  
 
 
2.4 Behov og omkostninger i relation til grundvandsbeskyttelse i 
oplande 
Det er vigtigt, at de offentlige myndigheder griber opgaven an, så de foru-
reninger, som udgør en væsentlig og afgørende trussel for grundvandsres-
sourcen og drikkevandets kvalitet, bliver fundet (først) og elimineret 
/reduceret i tide. Forudsætningen for dette er, at der i forbindelse med res-
sourcekortlægningen og gennemførelsen af indsatsplanerne skabes et sam-
let vidensgrundlag. Der skal være tilstrækkelig viden om samtlige forure-
ningskilder, som udgør en trussel for grundvandsressourcen i indvinding-
soplandene, og som er tilstrækkelig detaljeret til at angive hvilke forure-
ningskilder, som er de væsentligste, hvilke som skal ryddes op først og i 
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hvilket omfang de skal ryddes op. Dette er en samlet vigtig forudsætning, 
som sikrer, at investeringerne i indsatsplanerne giver den fulde gevinst i 
form af rene grundvandsforekomster og rent drikkevand.  
 
Regionernes arbejdsproces i relation til opsporing og undersøgelser frem mod 
evt. afværgetiltag på forurenede grunde udgøres af følgende hovedarbejdsfa-
ser:  
 
 Gennemgang af gamle telefonbøger og vejvisere samt indsamling af mil-
jø- og byggearkivmateriale, hvilket er grundlaget for udarbejdelse af 
historikker og vurdering af, om de historiske oplysninger giver anled-
ning til mistanke om at der kan være forurenet på ejendommen og kort-
lægning på Vidensniveau 1 (V1). 
 Indledende undersøgelser på ejendommen, som indeholder prøvetag-
ning af jord, poreluft og/eller grundvand for at vurdere, om der eksiste-
rer en mulig risiko for miljø og/eller mennesker. Hvis det på baggrund af 
undersøgelserne vurderes, at der eksisterer en risiko eller mulig risiko 
kortlægges ejendommen på vidensniveau 2 (V2). Det er ligeledes på 
baggrund af disse undersøgelser, at regionerne indplacerer ejendommen 
til en evt. videre indsats.  
 Videregående undersøgelser på ejendommen, hvor der sker en mere de-
taljeret afdækning af risiko og en vurdering af, hvorvidt der skal ske af-
værgetiltag for at reducere risiko. Hvis risikovurdering viser, at der skal 
udføres afværgetiltag, skal de videregående undersøgelser endvidere 
danne grundlag for valg og design af afværgeløsninger, som lever op til 
de opstillede oprensningskriterier  for de valgte afværgeløsninger.    
 
Regionernes omkostninger i forbindelse med de enkelte undersøgelsesfaser 
strækker sig fra et lavt omkostningsniveau på historikniveauet på typisk 3.000-
6.000 kr. og et omkostningsniveau på typisk 25.000-100.000 kr. på indleden-
de undersøgelsesniveau. Undersøgelsesomfanget på indledende undersøgel-
sesniveau er stærkt varierende, afhængigt af typer og størrelser af forurenings-
kilder på ejendommen samt de hydrogeologiske forhold. På videregående un-
dersøgelsesniveau vil omkostningerne typisk ligge på 100.000-400.000 kr. 
Ligeledes har de videregående undersøgelser et stærkt varierende omfang, 
afhængig af de samme grundlæggende faktorer, som de indledende undersø-
gelser.  
 
Antallet af undersøgelser på de forskellige vidensniveauer, som erfaringsmæs-
sigt skal gennemføres af regionerne, kan illustreres ved hjælp af et”tragt”-
koncept, som vist på figur 2.4, som viser typiske niveauer for antal og om-
kostninger på landsplan for at gennemføre en undersøgelse på de forskellige 
vidensniveauer (Miljøstyrelsen, 2010a). Tallene udtrykker et øjebliksbillede 
(2009) for to af de fem danske regioner og gælder alle typer af sager (både 
grundvands- , indeklima- og arealanvendelsessager). Grundvandssagerne er 
ofte de mest komplekse, og ligger erfaringsmæssigt i den høje ende af de an-
givne beløbsintervaller. 
 
Langt de fleste lokaliteter skal undersøges på historik niveau (V1), mens en 
del færre lokaliteter skal undersøges på indledende undersøgelsesniveau (V2) 
og på markant færre adresser skal der gennemføres videregående undersøgel-
ser. Kombineres antallet med omkostningerne kan ses, at selvom det typisk 
kun er nødvendigt at afværge på et par procent af de forurenede grunde vil i 
størrelsesordenen 70 % af regionernes omkostninger gå til gennemførelse af 
oprensninger og drift af afværge på en del af disse. Omvendt ses af figur 2.4, 
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at regionernes omkostninger til opspore og undersøge de ca. 20 % af lokalite-
terne, hvor der er grundlag for kortlægning på  vidensniveau 2, udgør i stør-
relsesordenen 15 % af de samlede omkostninger.  
 
I forbindelse med fastlæggelsen af den samlede beskyttelsesindsats i et opland 
er det på denne baggrund erfaret, at omkostningerne til at hæve vidensni-
veauet på lokaliteter, hvor vidensniveauet er lavt, oftest vil ligge på et betyde-
ligt lavere niveau end at afklare risikoen på de relativt færre lokaliteter i oplan-
det, hvor vidensnivauet er højt.  
  
 
Figur 2.4 Erfaringstal fra regionernes arbejdsproces på forurenede grunde, iht. 
regionernes indberetning til Depotrådet (Miljøstyrelsen, 2010a). Tallene udtryk-
ker et øjebliksbillede (2009) for Region Hovedstaden og Region Syddanmark og 
gælder alle typer af sager. Beløbene dækker kun regionernes driftsmidler og ikke 
egetforbrug. 
 
I forbindelse med oplandsanalyser, hvor samtlige forurenede grunde gennem-
gås og risikovurderes, vil situationen typisk være, at vidensniveauet på de 
mange forurenede grunde vil være højest forskelligt. En opgørelse foretaget på 
52 forskellige lokaliteter i oplandet til Birkerød Vandværk (jf. Appendiks D, 
punkt 3) viser stor spredning mht. historik, kildekendskab, undersøgelsesni-
veau i forskellige medier (jordprøver, vandprøver, poreluftsprøver), tidsserier 
og viden om hydrogeologiske forhold. Den store variabilitet i undersøgelses-
omfanget indenfor Birkerød-oplandet afhænger naturligvis af, hvilket under-
søgelsesstadie lokaliteterne befinder sig på. Imidlertid er variabiliteten i høj 
grad også forårsaget af et stort spænd mellem tidspunkterne, hvor lokaliteterne 
er undersøgt, idet kvaliteten af både historikkerne (V1-kortlægnings-
grundlaget) og af den indledende undersøgelse (V2-kortlægningsgrundlaget) 
historisk set er vokset gennem årene i amterne og regionerne. Endvidere har 
regionerne forskellig strategi mht. kortlægningsrækkefølgen, hvilket bidrager til 
variabiliteten på landsplan. Nogle regioner kortlægger f.eks. færdigt i ét områ-
de, mens andre holder gang i hele arbejds-”fødekæden”, så opretholder et højt 
oprensningsniveau samtidigt med gennemførelsen af kortlægningen af forure-
nede grunde. 
 
Den helt store udfordring for regionerne bliver derfor at håndtere inhomoge-
niteten i data, som er til stede fra de enkelte forurenede lokaliteter i et opland. 
Her bliver behovet for systematiske og metodiske tilgange i sammenstillingsfa-
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sen væsentlig. Det er i denne forbindelse vigtigt at få fastlagt, hvilke paramet-
re, som er centrale for risikovurderingerne på de forskellige vidensniveauer. 
Sandsynligvis kan der fremadrettet ske en teknisk og økonomisk optimering af 
de ”klassiske” undersøgelsesfaser, således at de bedre honorerer behovene for 
en mere homogen risikoanalyse på oplandsskala. 
  
Sammenstillingen af sagerne og risikovurderingerne på oplandsskala vil give et 
overblik over hvilke lokaliteter, hvor vidensniveauet er lavt og kan dermed 
sætte fokus på, hvor ”flaskehalsene” vidensmæssigt findes i forhold til en sam-
let analyse af, hvor grundvandsbekyttelsesindsatsen bør ske, og i hvilken ræk-
kefølge inden for grundvandsoplandet den bør ske. Som tidligere nævnt er 
kvaliteten af både historikkerne (V1-kortlægningsgrundlaget) og af den indle-
dende undersøgelse (V2-kortlægningsgrundlaget) historisk set vokset. Dette er 
sket både pga. metodeforbedringer og erfaringsopsamlinger i regionerne. I 
situationer er det også sket ud fra devisen ”det er utroligt dyrt” at overse væ-
sentlige forureninger på en ejendom, hvor en region bruger mange millioner 
kroner til oprensning, idet oprensningen derved ikke opfylder oprensningsmå-
let. 
 
Disse tankegange kan også overføres på oplandsskala i forhold til en indsats-
plan for et vandværk. En overset forurening inden for oplandet kan medføre 
at gevinsten af en omfattende oprydningsindsats på andre lokaliteter inden for 
oplandet ikke opnås. Oplandsanalyser kan bruges aktivt i dialogen mellem de 
forskellige aktører indenfor vandområdet: regioner, miljøcentre, kommuner og 
forsyninger. Der kan skabes et fælles overblik over samtlige lokaliteter, og en 
dialog om den samlede indsats for at beskytte et givent indsatsområde. 
 
At gennemføre oplandsanalyser – også med målrettede operationelle risiko-
vurderings- og prioriteringsværktøjer, vil naturligvis ikke kunne ske uden for-
brug af tid/ressourcer. Imidlertid vil oplandsanalysernes bidrag til overblik 
over ”trusselsbilledet” i oplandet give muligheder for at optimere beskyttelses-
indsatsen. Omkostningerne til at udarbejde oplandsanalyser vil ofte være af 
relativ beskeden størrelse og udgøre en mindre del af samlede omkostninger i 
forbindelse med en indsatsplan, hvor der skal ske en indsats i forhold til en 
række forurenede grunde.  
 
I den forbindelse skal det overvejes hvordan det samlede trusselsbillede fra 
ikke blot punktkilder, men også fladeforureninger og naturskabte forurenings-
kilder håndteres. Der er et koordineringsbehov, som skal håndteres blandt 
Naturstyrelsen, regioner og kommuner.  
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3 Risikovurdering på lokalskala - hvordan er 
den aktuelle praksis? 
3.1 Det juridiske grundlag 
Jordforureningsloven (lovbekendtgørelse nr. 1427 af 4. december 2009) teg-
ner den administrative ramme for risikovurdering på lokalitetsskala. Det over-
ordnede formål med Jordforureningsloven er at ”medvirke til at forebygge, fjerne 
eller begrænse jordforurening og forhindre eller forebygge skadelig virkning fra jord-
forurening på grundvand, menneskers sundhed og miljøet i øvrigt” (Pagh, 2000). 
Det fremgår videre, at det ”med loven tilsigtes særligt at beskytte drikkevandsres-
sourcer” samt en række andre temaer. 
 
I Jordforureningslovens § 6 indskrænkes den offentlige indsats i relation til 
drikkevandsressourcen til at omfatte de arealer hvor forurening eller forure-
ningskilder kan: - 1) have skadelig virkning på grundvandet indenfor et områ-
de med særlige drikkevandsinteresser, - 2) have skadelig virkning på grund-
vandet i et indvindingsopland for et alment vandforsyningsanlæg (Pagh, 
2000). Endvidere fremgår det af lovbemærkningerne at ”den offentlige indsats 
skal tilrettelægges og prioriteres i en integreret sammenhæng med de økonomiske 
ressourcer, som Regionsrådet årligt skal afsætte til området” (Pagh, 2000; Folke-
tinget, 2004-2005). På den måde sikres det, at vi får oprenset de værste jord-
forureninger først. 
 
Principperne for at risikovurdere forureninger i relation til grundvandet, er 
nærmere beskrevet i Miljøstyrelsen (1998). Af vejledningen fremgår det, at 
udførelsen af en risikovurdering ”samt eventuelle efterfølgende afværgeforanstalt-
ninger skal sikre, at grundvandsressourcen bevares ren, svarende til at grundvands-
kvalitetskriterierne er overholdt. Det tilstræbes således, at indvindingsboringer kan 
placeres uden begrænsninger og indvinde rent grundvand”. Dette sidste synspunkt 
fastholdes også i den generelle beskrivelse af principper for risikovurdering, 
hvor det fremgår at ”princippet for risikovurdering baseres på, at zonen med den 
højeste koncentration i grundvandet skal overholde grundvandskvalitetskriteriet” 
og videre med at kvalitetskravene ligeledes skal ”være opfyldt i det øverst liggen-
de grundvandsmagasin, der kan forårsage en betydende forureningsspredning eller 
som kan være anvendeligt til vandforsyningformål” (Miljøstyrelsen, 1998). 
 
Kvalitetskriterierne for grundvand indgår således centralt i forhold til myndig-
hedernes vurdering af, om en forurening udgør en risiko og dermed efterføl-
gende i forhold til en beslutning af om der skal gennemføres afværgeforan-
staltninger. I Miljøstyrelsens liste med kvalitetskriterier er der i relation til 
grundvandskvalitetskriterierne anført, at ”Grundvandskvalitetskriterierne er 
udarbejdet til brug for fastsættelse af krav til grundvandet under forurenede grunde 
ved offentligt finansierede oprydninger og er således ikke kvalitetskriterier, der kan 
bruges generelt i for grundvand. Kvaliteten af grundvandet skal tilstræbes renest 
muligt, og det er ikke hensigten, at forureningsindholdet i grundvandet øges, så 
grundvandet ”fyldes op” til de fastlagte drikkevandskrav” (Miljøstyrelsen, 
2010b).  
 
En tilsvarende tankegang ligger beskrevet i vejledningen (Miljøstyrelsen, 
1998,) idet ”en risikovurdering ikke skal gøres mere lempelig, selv om magasinet 
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allerede er forurenet. Selv hvor et grundvandsmagasin allerede er kraftigt forurenet, 
og dermed ubrugeligt som indvindingsressource, kan det ikke accepteres, at forure-
ningsbidraget fra en ny forurening overskrider grundvandskvalitetskriteriet i for-
hold til at bruge grundvandsmagasinet som fortyndingsmedie”.   
 
Ovenstående kan sammenfattes til, at en grundvandsrisiko ”medfører” en 
oprensning og at denne ikke gennemføres ved, at grundvandet fyldes op med 
en forurening til de fastlagte kvalitetskrav. Dvs. fortyndingsprincippet, hvor 
den samlede forureningsmasse opblandes i grundvandsressourcen, ikke er en 
accepteret afværgeløsning i forhold til grundvandet.  
 
Det har været diskuteret løbende i styregruppen og andre fora om disse prin-
cipper er identiske for den offentlige indsats og frivillige oprydninger. Juridisk 
set er der ingen forskel, men af administrative grunde kan Regionerne have et 
behov for at forvalte principperne skarpere/mere rigidt i forhold til frivillige 
oprydninger, da de i det tilfælde ofte er afskåret for at komme tilbage med en 
skærpelse af krav til f.eks. oprensning. 
 
Modsat principperne for risikovurderingen, hvor der ikke accepteres overskri-
delser  af grundvandskriterier, er der i vejledningen (Miljøstyrelsen, 1998) 
angivet en metode til en risikovurdering - den såkaldte trinvise risikovurdering 
– med mulighed for at prioritere forureningerne på lokalskala. Mere præcist 
vil forureninger, der med den trinvise risikovurdering viser at kunne overholde 
grundvandskvalitetskriterier i en afstand på 1 års strømning i grundvandsma-
gasinet eller maksimalt 100 meter nedstrøms, ikke af regionerne skulle priori-
teres til afværgeindsats. Der accepteres således en overskridelse af grund-
vandskvalitetskriterierne indenfor en zone på 100 meter fra forureningslokali-
teten.  
 
I den administrative praksis udføres risikovurderinger imidlertid ofte som en 
overordnet vurdering af påvirkningen af grundvandsressourcen eller en kon-
kret vandindvinding fremfor vejledningens mere stringente afstandskrav. I en 
spørgeskemaundersøgelse blev evalueret oprensningskriterier for 21 mellem-
store og store oprensningsprojekter fra fire af de fem regioner (Miljøstyrelsen, 
2011). Undersøgelsen viste, at risikovurdering og beslutning om oprensning 
kun sjældent har beroet på Miljøstyrelsens vejledende afstandskrav. Således er 
dette kun indrapporteret i to af de 21 sager. Risikovurdering og beslutning om 
afværge bygger i højere grad på en konkret vurdering af truslen overfor vand-
ressource eller indvinding, hvilket er med til at illustrere behovet for risikovur-
deringer på oplandsskala. 
 
I forbindelse med forureningsoprensninger forholder vejledningen (Miljøsty-
relsen, 1998) sig i begrænset omfang til hvornår en oprensning kan stoppes, 
dog fremgår det, at ”et slutkriterie kan udtrykkes pragmatisk i forhold til en op-
rensningshastighed. Når processen går tilstrækkelig langsomt,kan afværgeforan-
staltningen indstilles. En risikovurdering vil herefter ligge til grund for, om afværge-
foranstaltningen kan stoppes, eller om der skal fortsætte med en anden teknik. Flere 
oprensninger har i realiteten fulgt denne proces”.  
 
Uanset ovenstående principper, så skal ”den offentlige indsats tilrettelægges og 
prioriteres i en integreret sammenhæng med de økonomiske ressourcer” (Pagh, 
2000).  
 
Det klassiske risikovurderings koncept, håndterer ikke dette forhold. Det 
fremgår således ikke af vejledningerne, hvorledes der skal prioriteres mellem 
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forskellige kilder indenfor et opland, eller mellem kilder i forskellige oplande, 
når der samlet set ikke er økonomiske ressourcer til at løfte alle opgaverne 
samtidig, eller indenfor en kortere tidshorisont.  
 
 
3.2 Metoder til risikovurdering på lokalskala 
Som hjælp til at administrere efter ovenstående regelgrundlag eksisterer der en 
række værktøjer/modeller til risikovurdering på lokalskala, afhængigt af hvilket 
vidensniveau der opereres på. Følgende afsnit bygger på appendix A, hvor 
emnerne diskuteres i større detalje. 
 
Alle værktøjerne/modellerne er opbygget på baggrund af en eller flere koncep-
tuelle modeller af forureningssituationen, som så kvantificeres ved hjælp af en 
række ligningssæt, randbetingelser, antagelser m.m.  
 
3.2.1 Grundlæggende metodik 
Figur 3.1 viser en almindelig konceptuel model for risikovurdering af en 
punktkilde beliggende i den umættede zone. Der regnes typisk med to spred-
ningsmekanismer; lodret forureningstransport gennem umættet zone til 
grundvandsspejlet og vandret transport med grundvandets strømning. 
 
 
Figur 3.1. Generel konceptuel model for risikovurdering af grundvandsforu-
rening fra en punktkilde på lokalskala. P1A, P1B og P2 repræsenterer kontrol-
punkter, som typisk anvendes i risikovurdering. Vurdering af forurenings-
fluxen (boks 3) gennem et kontrolplan er en anden metode til risikovurde-
ring, typisk på de højere vidensniveauer.  
 
Resultatet af en lokalskala risikovurdering er typisk en beregning af forure-
ningskoncentrationer i grundvandszonen i et kontrolpunkt, som herefter kan 
sammenlignes med grundvandskvalitetskriterier for det pågældende stof. Det-
te er fremgangsmåden i bl.a. Miljøstyrelsens vejledning nr. 6, 1998 (Miljøsty-
relsen, 1998) og JAGG-modellen. 
 
På højere vidensniveauer kan det være hensigtsmæssigt at nuancere risikovur-
deringen ved beregning af ikke kun koncentrationen men også af fluxen af 
forureningskomponenter (se boks 3). 
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I tabel 3.1 er opsummeret hvordan den aktuelle praksis er til risikovurdering 
af grundvandstruende forureninger i Danmark afhængigt af vidensniveau, fra 
mistanke om forurening (V1) til stigende vidensniveauer af identificeret foru-
rening (V2). De anvendte metoder afspejler, at risikovurderingen på de enkel-
te niveauer tjener forskellige formål, som også vist i tabel 3.1.  
 
Tabel 3.1 Anvendte metoder til risikovurdering af grundvandstruende foru-
reninger afhængigt af stigende vidensniveau 
Vidensniveau Grundlag Formål Metode/værktøj 
Mistanke om foru-
rening (V1) 
Historisk redegørelse Udpege mulige 
forureninger 
Erfaringer om anvendte 
stoffer ud fra bran-
che/aktivitetI 
Påvist forurening 
(V2) 
Indledende forure-
ningsundersøgelse 
Udpege potentielle 
forureninger (kort-
lægningsgrundlag) 
MST vejl. 6 (1998), 
JAGG 1.5 (JAGG 2.0 
under forberedelse)II 
Afgrænset forure-
ning (V2) 
Afgrænsende forure-
ningsundersøgelse  
Vurdere størrelse 
af risiko 
MetodefrihedIII 
Afværgeprojekt 
(V2) 
Afgrænsende forure-
ningsundersøgelse og 
skitseprojekt til afværge 
Vurdere nødven-
dige tiltag for at 
eliminere risiko 
MetodefrihedIV 
 
I: Grundvandstruende stoffer identificeres ud fra stoffernes farlighed og mobilitet. Ud fra 
erfaringer om forbrug og anvendelsespraksis på den enkelte aktivitet/branche vurderes, om 
det er sandsynligt, at der er anvendt og potentielt spildt grundvandstruende stoffer. Hvis ja, 
udpeges lokaliteten som muligt forurenet. 
II: Miljøstyrelsens vejledende princip for risikovurdering i forhold til drikkevandsressourcen 
tager udgangspunkt i forsigtighedsprincippet i en vurdering af, om påviste forureningskom-
ponenter udgør en potentiel risiko. Dette gøres ved en trinvis, konservativ beregning af kon-
centrationen i det øverste betydende grundvandsmagasin. Beregningsresultatet sammenhol-
des med grundvandskvalitetskriterierne, og såfremt resultatet overstiger kvalitetskriterierne, 
udpeges lokaliteten som forurenet. 
III: Størrelsen af risikoen vurderes typisk ud fra en konceptuel model med nærmere bestemmel-
se af kildestyrke, transport og eventuel nedbrydning af forureningen samt konsekvensen for 
grundvandet. Fluxbetragninger anvendes mere og mere i denne henseende, og beregninger 
foretages ofte ved anvendelse af avancerede analytiske beregningsmetoder (f.eks. Geoproc, 
(Miljøstyrelsen, 2004a) eller numeriske modeller. 
IV: Som III ovenfor, samt vurdering af nødvendige oprensningsgrader ved tilbageregning af 
kvalitetskrav fra grundvandszonen til kildezonen. Desuden indgår tidsmæssige og økonomi-
ske overvejelser i forhold til effektivitet af mulige oprensningsteknikker. 
Boks 3: Forureningsflux vs. koncentration
Traditionelt bygger risikovurderinger på lokal skala på beregninger af kon-
centrationer af kritiske stoffer i grundvandsmagasinet. Koncentrationsbe-
regninger har den fordel, at det er nemt at sammenligne den beregnede 
påvirkning med kvalitetskriterierne for grundvandet, som netop er kon-
centrationsmål. 
 
Forureningsfluxen angiver, hvor meget forureningsmasse, der udledes fra 
en punktkilde pr. tid (fx kg/år). Det er altså en dynamisk størrelse, der 
udtrykker den samlede forureningsbelastning. En fordel med forurenings-
flux som størrelse i forhold til koncentrationer, er at fluxe er direkte sam-
menlignelige. En større flux påvirker et magasin mere end en mindre flux. 
Dette gælder ikke nødvendigvis koncentrationer. Man kan fx forestille sig 
en situation, hvor en forureningsfane med høj koncentration af et forure-
ningsstof fx kan have en meget lille udbredelse, eller flytte sig meget lang-
somt hen mod en indvindingsboring pga. lav strømningshastighed, og 
derfor udgør en mindre trussel mod indvindingsboringen end en forure-
ningsfane med en lavere koncentration, men hvor fx udbredelsen eller 
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3.2.2 JAGG-modellen 
JAGG-modellen er central for den danske praksis for risikovurdering på lokal-
skala. I henhold til Miljøstyrelsens vejledning (Miljøstyrelsen, 1998) skal der 
ved alle forureningsundersøgelser, hvor der konstateres mulig grundvandsrisi-
ko udføres en risikovurdering. JAGG-modellen har medført en ønskværdig 
ensartethed i risikovurderingen på det indledende undersøgelsesniveau, da den 
muliggør en fælles forståelsesramme og giver alle brugerne mulighed for at 
forstå og gennemskue valg af forudsætninger og parametre. Samtidig er der 
også administrativt en fordel ved at benytte et værktøj, som er hængt op på 
officielle vejledninger fra Miljøstyrelsen. 
 
JAGG er på denne baggrund blevet det standardværktøj alle aktører bruger i 
de indledende undersøgelsesniveauer. For at sikre denne brede anvendelse og 
tilpasse modellen til et begrænset datagrundlag er JAGG-modellen bevidst 
designet ud fra en simpel konceptuel model, som tager udgangspunkt i forsig-
tighedsprincippet. Det er derfor ikke hensigten, at JAGG skal anvendes til 
risikovurdering på højere vidensniveauer med større datagrundlag, hvor risi-
kovurdering kan foretages mere kvalificeret og nuanceret ved andre metoder, 
som skitseret i tabel 3.1, punkt III. 
 
Med andre ord; JAGG er beregnet til en systematisk og konservativ vurdering 
af om en forurening udgør en mulig risiko. Værktøjet er ikke beregnet til vur-
dering af størrelsen af en risiko eller som beslutningsstøtteværktøj til at afgøre, 
om der skal foretages oprensning. 
 
3.2.3 Andre modeller 
Som det fremgår af tabel 3.1 er der på de højere vidensniveauer ingen stan-
dard for, hvordan risikovurderingen udføres. Gennem de senere år er der op-
nået generel konsensus om, at der på disse niveauer bør indgå vurdering af 
forureningsmasse og –flux i højere grad som supplement til de koncentrati-
onsberegninger, som kan beregnes med f.eks. JAGG. Sådanne vurderinger 
kan foretages på mange forskellige måder og detaljeringsniveauer, og i følge-
gruppen til dette projekt er der udtrykt ønsker om generelle retningslinjer her-
for. Denne problematik vil der til dels blive taget hånd om i det aktuelle tekno-
logiudviklingsprojekt ”Fastlæggelse af start- og stopkriterier ved oprensning af 
grundvandsforureninger” (Miljøstyrelsen, 2011), hvis formål er at udarbejde 
retningslinjer for nødvendigt oprensningsniveau på især små og mellemstore 
sager3. 
 
Der er internationalt udviklet en række analytiske og relativt brugervenlige 
modeller til beregning af udvaskning og påvirkning fra enkeltkilder, på forskel-
lige kompleksitetsniveauer. En række af de mest udbredte er gennemgået i 
appendiks A, og deres anvendelsesmuligheder er opsummeret i tabel 3.2. Fle-
re af værktøjerne (herunder RISC4, ConSim og BIOBALANCE) kan simule-
re varierende masseflux over tid og udvaskning fra fri fase, og kan således 
                                                  
3 Projektet tager udgangspunkt i, at man for at kunne vurdere start- og stopkriterier 
for oprensning af en forurening må kende sammenhængen mellem koncentrationen i 
kilden og koncentrationen i det nedstrøms kontrolpunkt. Denne sammenhæng under-
søges ved en erfaringsopsamling og beregninger med forskellige typer af udvask-
ningsmodeller. Projektet munder ud i nogle retningslinjer for opstilling af oprens-
ningskriterier for forskellige typelokaliteter. 
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anvendes til beregninger på mere videntunge lokaliteter og valideres i forhold 
til f.eks. fluxbestemmelser i felten. 
 
Tabel 3.2 Sammenligning af risikovurderingsværktøjer. Referencer og nærmere 
uddybning findes i appendiks A. 
Modeller til lokalskala-
risikovurdering af grundvands-
truende forureninger 
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Generelt         
Formål/output:  
Konc. i kontrolpunkt (KP) 
Naturlig nedbrydning (NA) 
Massereduktion (MR) 
Masseflux (MF) 
Effekt af oprensning (EO) 
KP 
KP 
NA 
MR 
MF  
KP 
NA 
MR 
MF  
KP 
NA 
MR 
MF   
 
KP 
NA 
MR 
MF 
EO 
KP 
NA 
MR 
MF  
KP 
NA 
Stationær (S),  
Transient (T) S 
S 
T 
S 
T 
S 
T 
S 
T S 
S 
T 
S 
T 
Indbygget database X  X X  X   
Indbygget usikkerhedsvurde-
ring   X X     
Kildebeskrivelse         
Antal kildemoduler 2 1 3 2 2 4 2 2 
Kildestyrkefunktion: 
Konstant (K),  
Aftagende (A),  
Puls (P),  
Brugerdefineret (B) 
K 
  
K 
A 
K 
A 
P 
K 
A 
B 
K 
A K 
K 
A K 
Residual fri fase   X X X (X) X  
Umættet zone         
Infiltration  X  X X X X X X 
Diffusion i gasfase        3D 
Diffusion/dispersion i vandfase   1D 1D    3D 
Nedbrydning   X X   X X 
Sorption   X X  X X X 
Sprækketransport    X     
Mættet zone         
Advektion (1D) X X X X X X X  
Hydrodynamisk dispersion  1D 3D 3D 2D 3D 3D   
Nedbrydning:  
Første ordens (F) 
Sekventiel (S) 
Kompetitiv inhibering (K) 
Flere nedbrydningszoner (Z) 
F 
F 
S 
K 
Z 
F F F 
K 
F 
F 
S 
Z 
 
Sorption X X X X X X X  
Opblandingsdybde 0,25 
m 
Ind-
tastes
Bere
gnes 
Bere
gnes 
Ind-
tastes 
Bere
gnes 
Ind-
tastes
 
Vidensniveau for anvendelse#         
V1 
V2 (indledende) 
V2 (afgrænset) 
V2 (afværgeprojekt) 
 
X 
 
X 
 
X 
X 
X 
 
X 
X 
X 
 
X 
X 
(X) 
 
X 
 
X 
X 
 
X 
# 
Der er tale om overordnede tommelfingerregler. Præcist hvilke modeller der kan bruges til 
hvilke vidensniveauer afhænger af kompleksitetsniveauet på den enkelte sag og den sikkerhed 
der ønskes i beregningen. 
 
3.2.4 Forskelle og ligheder blandt modeller 
Sorptions- og nedbrydningsprocesser i den umættede zone er afgørende for 
grundvandspåvirkningen fra en forureningskilde. Enkelte af værktøjerne (her-
under RISC4 og ConSim) beskriver disse processer. Transportprocesserne i 
den umættede er imidlertid komplekse og foregår i både gas- og vandfasen. 
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Gastransporten er betydelig, men hidtil har denne ikke været medtaget i de 
analytiske værktøjer, og vandfasetransporten beskrives oftest 1-dimensionelt.  
De fleste afprøvede udvaskningsmodeller regner på homogene medier, hvilket 
oftest er det mest realistiske ved indledende undersøgelser hvor datagrundla-
get er spinkelt. For opsprækkede medier er transporten via sprækker ofte do-
minerende, og såfremt der findes datagrundlag kan det være relevant at regne 
på dæklaget som et dobbeltporøst medium. Blandt de gennemgåede modeller 
er det kun ConSim der kan regne på dette. 
 
Der er ikke stor forskel i den måde transporten beskrives i den mættede zone i 
de afprøvede modeller. Den regnes generelt 1-dimensional og stationær og 
regner med dispersion, lineær sorption og 1. ordens nedbrydning. Imidlertid 
er der forskelle i, hvordan dispersion og blandingsdybde beskrives, hvilket 
leder til forskellige resultater. JAGG ligger i denne henseende på den konser-
vative side i forhold til de øvrige, bl.a. på grund af den fast definerede opblan-
dingsdybde på 0,25 m i grundvandszonen under kildeområdet. 
 
 
3.3 Anvendelsesområder for værktøjer 
Som tidligere nævnt hænger anvendelsesområderne for de forskellige værktø-
jer i høj grad sammen med det spørgsmål man ønsker belyst – hvilket igen 
hænger sammen med, på hvilket vidensniveau man befinder sig. Er spørgsmå-
let: Er der en (mulig) risiko? Hvor stor er risikoen? Hvor meget skal vi fjerne 
for at fjerne risikoen? Eller Hvor sikre er vi på svaret? 
 
Det er således af afgørende betydning af mængden og kvaliteten af tilgængeli-
ge data i en given situation hænger sammen med det værktøj, der anvendes i 
risikovurderingen. Beregningerne i et risikovurderingsværktøj bygger dels på 
en række indbyggede antagelser og dels på inputparametrene. Hvis grundlaget 
for risikovurderingen skal forbedres, gøres dette typisk ved at indsamle flere 
data og øge vidensniveauet, med andre ord ved forbedring af inputparametre-
ne. Dette ændrer dog ikke på de indbyggede antagelser i værktøjet, og hvis 
dette bibeholdes er det således kun en del af usikkerheden, der reduceres ved 
forbedring af vidensniveauet.  
 
En diskussion i følgegruppen kom til den generelle konklusion, at mens vi på 
de indledende niveauer (V2) ser en god overensstemmelse mellem tilgængeli-
ge data og datakrav i JAGG, var dette langt sjældnere tilfældet på de højere 
vidensniveauer. Dette kan være en af årsagerne til, at der på de højere vi-
densniveauer ikke er opnået den samme konsensus om, hvordan risikovurde-
ringer bedst udføres. En anden årsag er, at mens JAGG er tæt bundet op til 
lovgivningen på området, findes der ikke en tilsvarende relation for de øvrige 
værktøjer. 
 
Det kan diskuteres om løsningen af behovet for systematik i risikovurderinger 
på højere vidensniveau skal ske ved at der opnås konsensus om brug af et af 
de testede udenlandske værktøjer, om der skal udvikles et helt nyt værktøj eller 
om JAGG modellen evt. skal udvides til også at kunne håndtere disse pro-
blemstillinger. Den igangværende opgradering af JAGG har i hvert fald vist, 
at selv en udvidelse af et eksisterende velfungerende program er en meget 
omfattende aktivitet, der strækker sig over flere år. 
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3.4 Usikkerhedsvurderinger 
Vurdering af usikkerheder og følsomhed og deres indvirkning på beregnings-
resultater er et bredt og komplekst videnskabeligt felt. Følgende afsnit er i høj 
grad baseret på appendix B, der uddyber problemstillingen. 
 
Gennem de senere år er der kommet større fokus på de forskellige typer af 
usikkerheder der ligger i udførelse af risikovurderinger og deres betydning for 
resultatet. En vurdering af usikkerhederne på den konceptuelle forståelsesmo-
del og de anvendte parametre kan anvendes som arbejdsredskab i risikovurde-
ringen til at målrette fremtidige undersøgelser mod de områder, hvor vi ved 
mindst, og/eller hvor følsomheden på resultatet er stor. 
 
3.4.1 Usikkerhed i konceptuel modelforståelse 
Selvom usikkerhederne knyttet til den konceptuelle forståelsesmodel er meget 
større end parameterusikkerhederne bliver disse ofte forbigået. Det kan skyl-
des, at de konceptuelle usikkerheder er svære at kvantificere, fordi de oftest 
ikke kan beskrives statistisk eller adskilles fra andre kilder til usikkerhed. En 
måde at håndtere den konceptuelle usikkerhed er ved beregning eller simule-
ring med flere plausible modeller. Forskellen mellem de forskellige modelre-
sultater kan ses som udtryk for den konceptuelle usikkerhed på det samlede 
resultat. I appendix B er gennemgået et eksempel, hvor risikovurderingen for 
en lokalitet blev lavet med flere sandsynlige konceptuelle modeller. Som figur 
3.2 viser, gav øvelsen meget forskellige resultater og illustrerede, hvor de afgø-
rende punkter i de forskellige opfattelser var.  
 
  
Figur 3.2. Partikelbaneberegninger fra en forurenet lokalitet ved anvendelse 
af to forskellige koncetuelle modeltolkninger, A og B (fra appendiks B). I 
model A transporteres forureningsbidraget til en overfladerecipient, mens 
den i model B transporteres til indvindingsboringerne B3 og B6. 
 
Risikovurderingsværktøjer kan udover rene beregningsværktøjer også anven-
des som platform for diskussion af den konceptuelle virkelighedsopfattelse. 
Konsensus herom er et vigtigt værktøj til at nedbringe den konceptuelle usik-
kerhed, og er i realiteten et lige så vigtigt resultat som de beregningsresultater 
værktøjet eller metoden efterfølgende leverer. Dette gælder både ved risiko-
vurdering på lokal og større skala.  
 
 
 
BA
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3.4.2 Input- og parameterusikkerhed 
Kvantitative metoder 
Usikkerheder på input og modelparametre kan estimeres kvantitativt ved føl-
somhedsanalyse, som kan identificere hvilke input og parametre resultatet er 
mest følsomt overfor og således afsløre på hvilke områder dataindsamling bør 
fokuseres.  
 
Kvantificering kan også udføres ved forward uncertainty analysis hvor usikker-
heden på enkeltparametre er givet ved et interval af mulige værdier og en 
sandsynlighedsfunktion for dette interval. Herefter kan der ved en analyse 
baseret på sandsynlighedsteori (f.eks. Monte Carlo simulering) simuleres mu-
lige intervaller for resultatet. Såfremt der foreligger måledata til sammenlig-
ning med modelresultater, er det muligt at tilpasse modelresultater hertil og 
indsnævre det mulige udfald. 
 
Kvalitative metoder 
Nogle betydende parametre kan være vanskelige at håndtere kvantitativt, hvis 
vurderingen af videngrundlaget er subjektivt i større eller mindre grad. Dette 
gør sig f.eks. gældende ved vurdering af usikkerheder på estimater af forure-
ningsmasse, hvor mange overvejelser i forhold til f.eks. historik, undersøgel-
sesomfang, repræsentativitet af prøver mv. gør sig gældende. 
 
I disse tilfælde kan udføres en vurdering af den kvalitative sikkerhed på para-
meterestimatet. Dette er bl.a. afprøvet ved udførelse af kvalitative vurderinger 
af de informationer, der ligger til grund for beregningerne, implementeret i en 
række spørgeskemaer, hvor usikkerheden på beregningen måles via nogle rela-
tive scoringstal (Region Hovedstaden og Region Sjælland, 2010).  
 
Når subjektivitet introduceres er det vigtigt, at overvejelserne er gennemskue-
lige, og at det tydeligt fremgår, hvilke data der anvendes. Dette skal sikre en 
systematisk og gennemskuelig vurdering, således at andre sagsbehandlere i 
fremtiden, når vidensniveauet er øget, kan gennemskue baggrunden for de 
oprindelige vurderinger, så der sikres en rød tråd i sagsbehandlingen. 
 
3.4.3 Udfordringer ved implementering af usikkerheder i risikovurderinger 
Belysning af usikkerhederne på resultatet af en risikovurdering giver udfor-
dringer i forhold til administrationen af sagerne. Dels kræver inddragelse af 
usikkerheder mere af brugerne og et evt. værktøj, og desuden kan kortlæg-
ningsspørgsmål være vanskelige at administrere hvis der er usikkerheder in-
volveret, fordi det er et nyt aspekt inden for risikovurdering af jord og grund-
vandsforurening. 
  
 
3.5 Miljøøkonomi og omkostningsanalyse 
Hidtil har miljøøkonomiske overvejelser ikke været systematisk anvendt til 
vurdering af om der på en given lokalitet bør udføres yderligere undersøgelser 
eller afværge og i hvilket omfang der skal renses op. Imidlertid er det gavnligt, 
hvis disse valg er synlige og kan forklares. Valget mellem afværge eller yderli-
gere undersøgelse vurderes sjældent systematisk, og omkostningsanalyser eller 
måske miljøøkonomiske vurderinger kan være med til at sætte en sådan di-
skussion i en ramme. 
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Som et bidrag hertil kan det være gavnligt, hvis undersøgelsesrapporter i stør-
re grad indeholder nuancerede anbefalinger baseret på omkostningsanalyser, 
rettet mod enten mere undersøgelse, monitering eller afværge. Således under-
støttes en vurdering af, hvor vi får ”mest miljø for pengene”. Kan vi f.eks. 
forsvare en minimumsløsning, hvor vi ”har styr på forureningen” frem for 
fuld oprensning? 
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4 Risikovurdering og prioritering på oplands-
skala - metoder under udvikling og afprøvning 
4.1 Den administrative ramme 
4.1.1 Den overordnede områdeprioritering 
Udpegningen af områder med særlig drikkevandsinteresse (OSD) skete for 
første gang i regionplanerne for 1997. Amterne skulle i henhold Miljøstyrel-
sens vejledning nr. 4, 1995 (Miljøstyrelsen, 1995) inddeles i 3 områder: Om-
råder med særlige drikkevandsinteresser, områder med drikkevandsinteresser 
og områder med begrænsede drikkevandsinteresser. 
 
Formålet hermed var at målrette og effektivisere indsatsen med at beskytte 
grundvandet, herunder prioritere anvendelsen af midler til oprydning af jord- 
og grundvandsforureninger. 
 
I henhold til Miljøstyrelsens vejledning nr. 4, 1995 skal områder med særlige 
drikkevandsinteresser (OSD) afgrænses således,  
- at det samlede fremtidige lokale og regionale drikkevandsbehov kan 
imødekommes, 
- at grundvandskvaliteten er god og uden indhold af miljøfremmede 
stoffer, samt 
- at grundvandsressourcen er velbeskyttet 
 
I den øvrige del af amterne, hvor der var væsentlige vandforekomster, skulle i 
overensstemmelse med vejledningen udpeges som områder med drikkevandsin-
teresser (OD). Vandindvinding skal fortsat foregå inden for områder med drik-
kevandsinteresser. Udpegningen som OD medfører således ikke, at den gene-
relle beskyttelsesstrategi i disse områder lempes. Med generel beskyttelsestra-
tegi menes bl.a. regler og restriktioner for lokalisering og drift af grundvands-
truende virksomheder og aktiviteter.  
 
Endelig udpegede amterne de områder, hvor der ikke kunne indvindes fersk 
grundvand til drikkevandsformål, til områder med begrænsede drikkevandsinte-
resser (OBD). 
 
Oprydning af jord- og grundvandsforureninger for offentlige midler er i Jord-
forureningsloven (lovbekendtgørelse nr. 1427 af 4. december 2009) defineret 
i § 6, hvor det angives, at regionerne skal prioritere den offentlige indsats på 
de arealer, hvor der er jordforurening, der kan have skadelig virkning på: 
 Grundvandet inden for områder med særlige interesser (OSD) 
 Grundvandet i et indvindingsopland for et alment vandforsyningsanlæg 
 Mennesker på et areal med bolig, børneinstitution eller offentlig lege-
plads. 
 
Af §6 i jordforureningsloven kan udledes, at lovens indsatsområder i relation 
til grundvandsbeskyttelse er grundvandsforekomster, som i dag og i fremtiden 
udgør ressourcegrundlaget for vandforsyningen.  
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4.1.2 Samspil med vandplanerne 
Med vedtagelsen af Miljømålsloven og lovændringerne som følge af kommu-
nalreformen er det nu de statslige miljøcentres opgave at udarbejde vandpla-
nerne og deres indsatsprogrammer. Vedligeholdelsen af OSD-områderne er 
en del af statens vandplanarbejde. Kommunerne har fået en væsentlig rolle i 
forhold til vandplanlægningen i forbindelse med indsatsplanernes og handle-
planernes gennemførelse.  
 
I udkast til vandplanerne fremgår det, at miljømålet for grundvand omfatter 
kvantitativ og kemisk tilstand. De kvantitative miljømål for grundvandsfore-
komsterne er fastsat således at de tilknyttede vandløb, søer, kystvande og ter-
restriske naturtyper (terrestriske økosystemer) kan opfylde deres miljømål. De 
kemiske miljømål vurderes på baggrund af koncentrationen af forurenende 
stoffer i grundvandet. Det gælder både naturligt forekommende stoffer, hvor 
forhøjede koncentrationer skyldes menneskeskabte forhold, og miljøfarlige 
forurenende stoffer. Der skal opstilles såkaldte tærskelværdier, der fastlægger 
grænsen mellem ”god” og ”ringe” tilstand af en grundvandsforekomst. Ift til 
forureningstendenser identificeres væsentlige og vedvarende stigende tenden-
ser i koncentration af forurenende stoffer, grupper af forurenende stoffer og 
forureningsindikatorer i grundvandsforekomster, der anses for at være truede. 
Udgangspunktet for at vende forureningstendenser er 75 % af kvalitetskravet 
eller tærskelværdien.  
 
Det bør nævnes, at indsatsen overfor drikkevandet i grundvandsforekomster 
med ringe kemisk tilstand, herunder også deres status som beskyttede drikke-
vandsforekomster, varetages af de kommunale indsatsplaner for grundvand. 
Desuden varetages drikkevandet af den generelle miljøregulering i form af 
nationale vandmiljøplaner og pesticidhandlingsplaner, nationale godkendel-
sesordninger for anvendelse af pesticider, generelt fastlagte harmonikrav for 
udspredning af husdyrgødning mv. Hertil kommer den konkrete regulering i 
form af tilladelses- og godkendelsesordninger for en række aktiviteter. 
 
4.1.3 Regionernes prioritering 
I forhold til de forurenende grunde varetager regionerne den offentlige under-
søgelses- og afværgeindsats sådan, at der sker en tilrettelægges og prioritering i 
en integreret sammenhæng med de økonomiske ressourcer, som årligt afsættes 
til jordforureningsområdet. Det fremgår af lov om ændring af lov om bl.a. 
forurenet jord, at det arbejde ikke må stride i mod vandplanen, jf. lov om mil-
jømål m.v. for vandforekomster og internationale naturbeskyttelseområder.  
 
Det fremgår ikke af de eksisterende vejledninger, hvorledes der skal prioriteres 
mellem forskellige kilder indenfor et opland, eller mellem kilder i forskellige 
oplande, når der samlet set ikke er økonomiske ressourcer til at løfte alle opga-
verne samtidig, eller indenfor en meget kort tidshorisont.  
 
For at sikre en hensigtsmæssig tilrettelæggelse af den offentlige indsats kan der 
således med fordel anvendes redskaber, der sikrer en systematisk udvælgelse 
af de lokaliteter, hvor der opnås størst effekt for de anvendte midler. Temaer 
der kan indgå som støtte i forbindelse med beslutningerne, kunne f.eks. være: 
Den samlede belastning af grundvandsmagasinet indenfor et indvindingsop-
land, omkostningerne forbundet med de enkelte afværgetiltag, den tidslige 
påvirkning af indvindingsboringerne, osv. Hermed sikres det, at den offentlige 
oprydningsindsats kan gennemføres i en optimal rækkefølge og i det nødven-
dige omfang.  
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4.2 Formål med risikovurdering og prioritering på oplandsskala 
Formålet med at udføre oplandsanalyser har været at anvende risikoberegnin-
ger og usikkerhedsvurderinger til at skabe overblik og fungere som beslut-
ningsstøtte for prioritering af videre indsats; et koncept der i denne rapport 
benævnes risikobaseret prioritering. Om den enkelte lokalitet udgør en risiko, 
vurderes som regel mere præcist ved en lokalskala risikovurdering med et lo-
kalskala-værktøj tilpasset den enkelte lokalitet og dens vidensniveau, jf. kapitel 
3. 
 
Det primære formål med udførelse af oplandsanalyserne er således ikke  at 
udføre konkrete risikovurderinger for hver enkelt lokalitet (dvs. om de udgør 
en risiko eller ej, og resultatet kan anvendes til beslutning om f.eks. videregå-
ende undersøgelser eller oprensning). 
 
Der vil dog oftest være et stort overlap ift. dataindsamling og konceptuel be-
skrivelse for den enkelte lokalitet, som anvendes i både lokalskala-
risikovurdering og i den risikobaserede prioritering i et opland. Hvis der er 
grunde, som i forvejen er undersøgt frem til videregående undersøgelser, og 
oplandsanalysen ikke identificerer nye betydende forureningskilder, vil op-
landsanalysen direkte kunne føre til prioritering af en oprensning for sådanne, 
hvis de udgør en risiko. 
 
Udover overblik og prioritering kan oplandsværktøjerne tjene et vigtigt formål 
i forhold til at finde frem til oversete punktkilder i et opland. Dette kan ske ved 
at den samlede modellerede påvirkning sammenlignes med observationer i 
indvindings- og moniteringsboringer i oplandet. 
 
 
4.3 Metoder til risikovurdering og prioritering på oplandsskala 
I de senere år er der afprøvet en række metoder til at foretage en samlet risi-
kobaseret prioritering på oplandskala. Nogle af metoderne er skræddersyede 
til at håndtere lokaliteter på bestemte vidensniveauer, mens der i andre er for-
søgt at håndtere forskellige vidensniveauer. En række af de væsentlige afprø-
vede koncepter er beskrevet i appendiks D, og i tabel 4.1 er opsummeret, 
hvilke af de afprøvede metoder, der er anvendelige afhængigt af vidensni-
veauet. 
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Tabel 4.1 Afprøvede metoder til risikovurdering og prioritering på oplandsskala 
afhængigt af vidensniveau. Værktøjer i kursiv er gennemgået i Appendiks D. 
Vidensniveau Grundlag Formål Metode/værktøj 
Mistanke om forure-
ning (V1) 
Historisk redegørelse, 
erfaringstal for 
mængder og udbre-
delse af forurenings-
stoffer  
Skabe overblik og 
foretage grovsorte-
ring 
GISP 
KRIPP* 
Pesticidpunktkilder* 
Påvist forurening 
(V2) 
Indledende forure-
ningsundersøgelse 
Skabe overblik og 
foretage prioritering 
GISP 
RAP 
KRIPP 
Pesticidpunktkilder 
Mølleå-projektet 
Afgrænset forurening 
(V2) 
Afgrænsende forure-
ningsundersøgelse  
Skabe overblik og 
foretage prioritering 
RAP 
KRIPP 
Pesticidpunktkilder 
Mølleå-projektet  
Avancerede stof-
transportmodeller 
Afværgeprojekt (V2) Afgrænsende forure-
ningsundersøgelse og 
afværgeprojekt 
Skabe overblik og 
foretage prioritering 
KRIPP 
Avancerede stof-
transportmodeller 
* Der mangler bedre grundlag for fastlæggelse af erfaringstal 
 
Den overordnede tankegang bag risikovurdering og prioritering på oplands-
skala er illustreret i figur 4.1. Figuren er en ”bruttomodel” opdelt i en række 
elementer/aktiviteter, idet nogle af elementerne i visse oplandsanalyser kan 
udelades afhængigt af analysens omfang og formål. Den samlede proces in-
troduceres kort, hvorefter de enkelte elementer forklares nærmere i det efter-
følgende afsnit 4.4. 
 
 
Figur 4.1 Overordnet koncept for risikovurdering og prioritering på op-
landsskala. Mørkskraverede trin er obligatoriske, mens de lyse er tilvalg. 
Den grønne pil illustrerer mulig feedback af oplysninger. 
 
De to trin skraveret med den mørkeste blå på figur 4.1 er kernen af oplands-
analysen, som er nødvendige at udføre i et hvert tilfælde. For at kunne udføre 
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en sammenstilling af påvirkningen på oplandsskala skal der dels udføres en 
vurdering af bidragene fra en række enkeltkilder, hvorefter deres påvirkning i 
forhold til konkret vandindvinding eller grundvandsressourcen som helhed 
beregnes. 
 
Afhængigt af risikoanalysens omfang og formål kan den udvides med de lysere 
skraverede trin. Såfremt et opland indeholder et stort antal potentielle punkt-
kilder kan det være nødvendigt at udføre en indledende screening for at bringe 
antallet til nærmere analyse ned på et mere håndterbart antal. 
 
Hvis analysen har til formål at vurdere truslen overfor en konkret indvinding 
er det endvidere nødvendigt at foretage en beregning eller vurdering af trans-
porten i grundvandsmagasinet fra punktkilderne til indvindingen. Konse-
kvensberegningen for indvinding eller ressource kan anvendes i sig selv som 
prioriteringsværktøj, men kan også udvides med et system til prioritering af 
punktkilderne ud fra en række tilpassede faktorer. 
 
I mange tilfælde er det relevant at anvende et oplandsværktøj dynamisk, såle-
des at værktøjet opdateres med ny viden, når der er udført f.eks. yderligere 
undersøgelser eller afværgeprojekt på en ejendom. I dette tilfælde opdateres 
værktøjet med feedback illustreret ved den grønne pil på figur 4.1. 
 
Risikoanalyser med store datasæt og mere eller mindre komplekse modeller vil 
uundgåeligt introducere en lang række usikkerheder. For gennemsigtighedens 
skyld er det hensigtsmæssigt at forholde sig til, hvor usikkerhederne ligger 
henne, hvor væsentlige de er, og hvad de betyder for det samlede resultat. 
 
 
4.4 Elementer i risikovurdering og prioritering på oplandsskala 
I de følgende afsnit gennemgås de enkelte elementer i den risikobaserede prio-
ritering på oplandsskala i nærmere detalje, underbygget af erfaringer fra de 
værktøjer der indtil videre er afprøvet (Appendiks D). 
 
4.4.1 Screening af lokalitetsantal 
Formålet med en indledende screening er at reducere antallet af lokaliteter til 
videre analyse til et håndtérbart antal, mens det fortsat sikres, at de væsentlige 
punktkilder inkluderes. Det må pointeres, at der i denne forbindelse ikke er 
tale om en screening i forhold til om lokaliteterne skal kortlægges (dvs. om de 
udgør en potentiel risiko), men om de skal indgå i den videre oplandsanalyse  
jf. Figur 4.1 og prioriteres i forhold til regionens fremtidige indsats i det på-
gældende opland. 
 
Hvad der er et ”håndtérbart antal” afhænger af oplandets størrelse og den 
afsatte økonomi til den videre analyse. Således er der i de hidtidige projekter 
foretaget screening ned til et antal, som spænder fra og til: 
 12 lokaliteter i et lille opland (Haslev) med få, men vigtige lokaliteter 
(Region Sjælland, 2010). 
 Ca. 140 lokaliteter i et stort opland med mange kilder (Mølleå-
oplandet nord for København, i den seneste risikovurdering på op-
landsskala som udføres i løbet af 2011, Naturstyrelsen og Region Ho-
vedstaden, 2011). 
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Screening foretages som udgangspunkt med regionernes GIS-baserede priori-
teringssystem GISP (Danske Regioner, 2007), da det er den vedtagne stan-
dard på regionsniveau. GISP er en GIS- og databasebaseret applikation, som 
trækker data fra regionernes databaser for forurenede grunde (V1 og V2) og 
samtidig for den grundvandsbeskyttende del af prioriteringssystemet anvender 
GIS-lag, som har betydning for sårbarheden overfor nedsivende forurenings-
komponenter og andre væsentlige GIS-lag over f.eks. OSD/OD, grundvands-
dannede oplande og/eller indvindingsoplande samt afstande til indvindingsbo-
ringer4. Systemet er illustreret på figur 4.2. 
 
Afstand til
indvinding
Samlet
risikoscore
Grundvands-
dannelse 
OSD/OD/
OBD
Dæklag
JAR el.
GeoEnviron
500 m
GISP
Regionernes data om 
forurenede grunde (aktiviteter, 
forureningsstoffer) 
Stof- og 
branchedatabase
 
Figur 4.2. Principdiagram for grundvandsrisikoscreening via GISP. Naturgiv-
ne parametre for risiko og sårbarhed hentes som GIS-temaer (tv.) og kobles 
med data om de kortlagte lokaliteter samt parametre i en stof- og brancheda-
tabase. 
Stofdatabasen bidrager med stoffernes fysisk-kemiske og toksikologiske 
egenskaber, der har betydning for prioriteringen. Branchedatabasen omsæt-
ter historiske oplysninger på V1-lokaliteter til potentielt forekommende 
forurenende stoffer og giver desuden en branchevægt, der afspejler sand-
synligheden for, om en branche involverer en forurenende aktivitet (men 
ikke om de kritiske stoffer anvendes). 
De individuelle temaer vægtes med en række standardiserede faktorer i 
GISP, hvorved der regnes samlede risikoscorer for hver lokalitet.  
 
Afhængigt af hvor mange kortlagte (og i øvrigt forureningsmæssigt interessan-
te) lokaliteter der findes i et opland, kan det være overflødigt at udføre GISP-
baseret screening. Det er erfaret, at der uafhængigt af lokalitetsantal vil være 
en vis opstartstid med at få opsat systemet og indhentet data. En ”manuel 
screening” ud over den GIS-baserede screening kan endvidere ikke undgås. 
 
Behovet for manuel screening skyldes dels, at lokaliteterne kan være forkert 
registreret i databaserne, samt at GISP i dens nuværende version ikke medta-
ger sandsynligheden for, at et givet kritisk stof reelt er anvendt, afhængigt af 
hvilken branche der er tale om. Det anvendte princip for manuel screening i 
KRIPP-projekterne er vist på figur 4.3, hvor en bruttoliste af lokaliteter først 
”angribes” oppefra og nedefra med aktive til- og fravalg. Dette giver en  grå-
zone med et antal lokaliteter, hvor risikoen ikke umiddelbart kan afgøres ud 
                                                  
4 GISP kan prioritere forureninger, der indebærer både kontaktrisiko, indeklimarisiko 
og/eller grundvandsrisiko, men kun grundvandsdelen anvendes i denne sammenhæng. 
Systemet kan endvidere screene på både lokalitets- oplands- og regionsniveau, men er 
i denne sammenhæng indtil videre kun anvendt på oplandsskala. 
 43
fra de overordnede oplysninger (f.eks. branche), men hvor mere kvalitative 
vurderinger af forureningssandsynlighed er nødvendige ud fra arkivmateriale. 
 
 
Figur 4.3. Princip for dobbeltrettet sortering af lokaliteter ved manuel scree-
ning. 
 
Som eksempel på en manuel screening blev en bruttoliste på 23 lokaliteter i 
prioriteringen af punktkilder i Haslev-projektet (Region Sjælland, 2010) redu-
ceret til 12 ved en manuel screening alene. Her blev der først valgt tre lokalite-
ter aktivt til på baggrund af kendte forureningsundersøgelser, og fem lokalite-
ter kunne hurtigt frasorteres pga. fejltilmelding, uinteressant placering ift. ind-
vinding samt uinteressante driftsperioder. De 15 resterende lokaliteter i ”grå-
zonen” blev derefter nærmere gennemgået og yderligere tre kunne frasorteres 
på bagrund af miljøgodkendelser og virksomhedernes størrelse. 
 
Måder at effektivisere screeningsprocessen i fremtiden kan være dels at under-
søge sandsynligheden for, om en række givne kritiske stoffer reelt er at finde 
afhængigt af branche samt at inddrage koncentrationsmålinger i oplandet som 
en betydende faktor i screeningen. 
 
4.4.2 Lokalitetsanalyse og beregning af forureningsmasse og flux gennem 
dæklag 
I den indledende screening er alle potentielle punktkilder indenfor et opland i 
princippet i spil. De lokaliteter der går videre til nærmere lokalitetsanalyse er 
de væsentlige kilder, der potentielt udgør en risiko overfor grundvandet. For 
disse lokaliteter beregnes de individuelle forureningsbidrag, som siden sam-
menstilles til den samlede risikobaserede prioritering. 
 
Forureningsbidragene til det (eller de) betydende grundvandsmagasin(er) fra 
enkeltkilderne beregnes typisk ved fastlæggelse af en kildestyrke og beregning 
af udvaskningen gennem dæklaget og evt. mellemliggende sekundære grund-
vandsmagasiner. Dette kan gøres på adskillige kompleksitetsniveauer, hvilket 
er gennemgået i appendiks A.  
 
Flere af de afprøvede værktøjer tager udgangspunkt i en udvaskningsmodel 
med en serie af koblede reaktorer, som repræsenterer forskellige dele af 
dæklaget (udviklet af Troldborg et al. 2008), og som håndterer eventuel tilste-
deværelse af residual fri fase i kildeområdet samt afstrømning i mellemliggen-
de sekundære magasiner. 
 
De senere års arbejde med udvikling af analytiske sprækketransportmodeller 
for opsprækket ler (Jørgensen et al., 2008; Chambon et al., 2011) er desuden 
afprøvet i Mølleå-oplandet (Miljøministeriet, 2008). Transport og processer 
gennem et dybereliggende lerlag er her modelleret som et opsprækket medium 
(GEO, 2008) og modellen afprøves i 2011 med en beskrivelse af den terræn-
nære kildezone som et opsprækket medium (Naturstyrelsen og Region Ho-
vedstaden, 2011). 
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Et eksempel på en udvaskningsmodel er vist på figur 4.4. Figuren illustrerer 
en vigtig pointe ifm. udvaskningsberegninger, nemlig at det beregnede bidrag 
til et mellemliggende magasin (her Sand2) kan være væsentligt større end 
bidraget til det primære magasin (her Sand3/kalk). Det er i denne forbindelse 
vigtigt at tage højde for den videre skæbne af forureningstransporten i det 
øvre magasin, herunder om den f.eks. ender i en overfladerecipient eller 
transporteres videre til det dybere grundvandsmagasin længere nedstrøms. 
Såfremt sidstnævnte er tilfældet udgør lokaliteten en større risiko overfor den 
primære grundvandsressource end udvaskningsberegningen umiddelbart an-
tyder. 
 
  
Figur 4.4. Principskitse for udvaskningsmodel baseret på Troldborg et al. 
(2008) med angivelse af delstrømme og nedbrydning for et modelstof for to 
scenarier hhv. med og uden nedbrydning (grønne og røde pile) (modificeret 
fra GEO, 2008).  
 
Der knytter sig mange usikkerheder til beskrivelsen af udvaskningen for en 
lokalitet; fra usikkerheder om parameterværdier til usikkerheder i den koncep-
tuelle beskrivelse. Som et vigtigt eksempel er eventuel tilstedeværelse af fri fase 
produkt afgørende for den beregnede påvirkning fra en enkeltkilde, og der er 
fortsat en udfordring i på tilfredsstillende vis at simulere udvaskningen fra fri 
fase produkt over tid og at forudsige hvilket tidspunkt den fri fase ophører, og 
i forhold til de afprøvede værktøjer er der behov for revurdering af, hvordan 
dynamikken i den fri fase beskrives. Usikkerhedsvurderinger behandles yderli-
gere i afsnit 4.4.5. 
 
Kildekarakterisering ud fra historiske oplysninger (eller erfaringstal) 
vedr. forureningsstof(fer), driftsperiode, koncentrationer, volumener 
og jordtyper. 
Udvaskning beregnes via simpel infiltrationsberegning eller via en 
sprækkemodel for kildeområdet. 
Beskrivelse af opblanding i mellemliggende sekundære grundvands-
magasiner som ideelt opblandede reaktorer. Ud fra hydrauliske 
forhold beregnes dels horisontal afstrømning i magasinet og vertikal 
transport til mellemliggende lerlag.
Beskrivelse af vertikal transport i lerlag som stempelstrømsbetragt-
ninger eller via analytisk sprækketransportmodel.  
Opblanding af vertikal forureningsflux i det primære grundvand ud 
fra forudsætninger om opblandingsdybde og horisontal strømnings-
hastighed. Resulterende gennemsnitskoncentration kan beregnes. 
Horisontal afstrømning i Sand2  
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4.4.3 Oplandsbeskrivelse 
Risikovurdering i forhold til grundvandsressourcen 
I de tilfælde, hvor konsekvensberegningen udføres for selve grundvandsres-
sourcen er der ikke behov for en nærmere beskrivelse af den horisontale 
transport i grundvandsmagasinet. Vurderingsgrundlaget er her den beregning 
af påvirkningen af grundvandsmagasinet umiddelbart under hver punktkilde, 
som er udført ved hjælp af en passende dæklagsmodel (afsnit 4.4.2), hvor det 
dog også skal vurderes, hvor en eventuel afstrømning i mellemliggende maga-
siner ender, jf. foregående afsnit. 
 
Sammenstillingen af enkeltbidrag giver overblik over den samlede påvirkning 
af grundvandsressourcen på den større skala. Et eksempel herpå er vist på 
figur 4.5. Som yderligere nuancering af konsekvensberegningen er det desu-
den muligt f.eks. at beregne hvor meget grundvand der potentielt kan blive 
forurenet til grænseværdien ved en given punktkilde. 
 
 
Figur 4.5 Eksempel på konsekvensberegning ved risikovurdering af enkeltkil-
debidrag i forhold til grundvandsressourcen (Miljøstyrelsen, 2008). 
 
Risikovurdering i forhold til en konkret vandindvinding 
Såfremt formålet er at udføre en risikovurdering og prioritering i forhold til en 
konkret vandindvinding er det nødvendigt at opstille en model eller metode, 
som kan samle alle enkeltbidrag og koble dem på en beskrivelse af transporten 
i grundvandet og beregne den resulterende påvirkning i indvindingsboringer-
ne. Princippet herfor er illustreret på figur 4.6. 
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Figur 4.6 Princip for transport af enkeltbidrag fra punktkilder til indvindingsbo-
ring (eller anden receptor). Modificeret efter Troldborg et al. (2008). 
 
Generelt er transporten på oplandsskala beskrevet forholdsvist simpelt i for-
hold til dæklagsberegningerne i de afprøvede værktøjer. Således er transporten 
primært beskrevet som 1-dimensionel og styret af advektion. Transporten i 
grundvandsmagasinet kan beskrives ved partikelbanesimulering i en grund-
vandsmodel eller mere simpelt ved vurdering af transporthastigheder ud fra 
lokale eller regionale potentialekort. Mere avanceret kan opstilles 3D-reaktive 
stoftransportmodeller. 
 
Ud fra beskrivelsen af transporten i oplandet kan udvaskningen fra hver en-
keltkilde kobles med transporttiden og eventuelle antagede processer i grund-
vandsmagasinet, hvorefter det er muligt at beregne gennembrudskurver for 
enkeltbidragene i indvindingsboringerne. Et eksempel på dette er vist på figur 
4.7. 
 
 
Figur 4.7 Eksempel på konsekvensberegning af enkeltkildebidrag og sumkurve 
i en indvindingsboring (Miljøstyrelsen, 2007). 
 
Opstilling af simple transportmodeller (sat op f.eks. i regneark ud fra en parti-
kelbanesimulering eller potentialekort) er med til at eliminere den barriere, der 
ligger i opstilling eller revision af en avanceret model, når der er nye data der 
skal opdateres i værktøjet. 
 
Muligheder for modelvalidering 
En af de simple partikelbane-baserede transportmodeller er valideret mod dels 
observationer i oplandet (forureningskoncentrationer i moniterings- og ind-
vindingsboringer) og mod dels en avanceret stoftransportmodel (Region Ho-
vedstaden, 2009). 
 
Der blev generelt påvist en god overensstemmelse mellem observationer i op-
landet og partikelbanerne, idet de stofspecifikke partikelbaner passerede tæt 
forbi boringer, hvor disse stoffer var påvist. 
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En mere kvantitativ validering af den anvendte model blev udført ved en 
sammenligning af observerede koncentrationer over tid i det samlede råvand 
på vandværket med simulerede koncentrationer fra dels den partikelbanebase-
rede transportmodel (KRIPP) og en kompleks reaktiv 3-dimensionel trans-
portmodel, som vist på figur 4.8. I KRIPP-modellen er regnet sumkurver for 
tre mulige scenarier: 
 Scenario A er et worst-case scenario, hvor samtlige punktkilder med chlo-
rerede opløsningsmidler er medtaget, og hvor nedbrydning i det primære 
magasin er udeladt. 
 I scenario B er alle punktkilder medtaget og nedbrydning er inkluderet 
 I scenario C er kun de bidrag, der med stor sandsynlighed ender i indvin-
dingsboringerne medtaget og nedbrydning er udeladt. 
I den komplekse model giver kun de kilder, der regnes at blive transporteret til 
indvindingen et bidrag, og der regnes med nedbrydning. 
 
 
Figur 4.8 Sum af chlorerede opløsningsmidler på et vandværk for tre scena-
rier (KRIPP A, B og C) beregnet med en partikelbanebaseret transportmodel, 
sammenlignet med resultatet af en kompleks stoftransportmodel samt obser-
verede koncentrationer. Med ”Alle” menes, at bidrag fra alle lokaliteter med-
tages, selvom det er tvivlsomt om de ligger indenfor indvindingsoplandet. 
Med ”Sikre” menes, at der kun medtages bidrag fra de lokaliteter der med stor 
sandsynlighed ligger indenfor oplandet. 
 
Overordnet set rammer de to typer modeller samme størrelsesorden for foru-
reningskoncentration på vandværket, og i begge modeller ses en generelt sti-
gende koncentration over tid, hvor dog KRIPP scenario C topper omkring år 
2050. Kurverne fra KRIPP-beregningerne er mere ”takkede” end kurven fra 
den avancerede stoftransportmodel, hvilket skyldes at der i sidstnævnte er 
numerisk dispersion, hvilket medfører en udglatning af gennembrudskurver-
ne. Figuren viser, at der i det testede eksempel er meget god overensstemmel-
se mellem det observerede og den komplekse stoftransportmodel inden for det 
tidsrum, hvor sammenligning er mulig (1990-2008). 
 
Af kurverne på figur 4.8 ses, at kombineres scenarierne hvor nedbrydning 
medtages (scenario B, grøn kurve) og scenariet hvor de oplandsmæssigt usikre 
lokaliteter udelades (scenario C, sort kurve), vil der kunne opnås god overens-
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stemmelse mellem KRIPP-resultatet og hhv. observationer og kompleks mo-
del.  
 
Den udførte validering viser, at ”virkeligheden” formentlig ligger et sted imel-
lem KRIPP-scenarierne B og C. I betragtning af de forsimplinger der er gjort i 
KRIPP-modellen var det overordnet vurderingen, at resultaterne ligger inden-
for et acceptabelt niveau, og at disse var troværdige til anvendelse i den ende-
lige prioritering. 
 
4.4.4 Prioriteringssystem 
Konsekvensberegningen for indvinding eller ressource (afsnit 4.4.3) kan an-
vendes i sig selv som prioriteringsværktøj, men dette kan også udvides med et 
system til prioritering af punktkilderne ud fra en række tilpassede faktorer, 
som det f.eks. er implementeret i et af de afprøvede værktøjer (Region Hoved-
staden og Region Sjælland, 2010). 
 
Formålet med opstilling af et prioriteringssystem er generelt af hjælpe til at 
sikre, at: 
 Punktkilder der udgør en stor trussel mod indvinding eller ressource 
prioriteres højt 
 Punktkilder med høj tilknyttet usikkerhed prioriteres højt. 
 
Prioriteringskriterierne vil variere afhængigt af problemstillingen i det konkrete 
opland. I de afprøvede cases er inkluderet størrelse og varighed af beregnet 
påvirkning, transporttid i grundvandszonen, tidsrum til den maksimale på-
virkning indtræffer samt usikkerheder knyttet til den beregnede påvirkning og 
til den enkelte punktkildes beliggenhed indenfor oplandet. 
 
Den fleksible opstilling af prioriteringskriterier introducerer et element af sub-
jektiv vurdering. En given prioriteringsliste kan derfor ikke opfattes som den 
entydige sandhed og det er derfor nødvendigt tydeligt at dokumentere bag-
grunden for prioriteringskriterierne i det enkelte tilfælde.  
 
Foreløbige anbefalinger til handling kan gives på baggrund af det aktuelle vi-
densniveau og den evaluerede usikkerhed (afsnit 4.4.5). Et eksempel på en 
prioriteringsliste er vist på figur 4.9. Prioriteringen omfatter ikke en omkost-
ningsanalyse eller en miljøøkonomisk analyse.  
 
 
Figur 4.9 Uddrag af prioriteringsliste fra Region Sjælland (2010) (anonymise-
ret). Vidensniveau ”R3” betegner udgåede sager som i dette tilfælde er taget 
op til revurdering. 
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Prioriteringslisten præsenterer et forenklet overblik over de komplicerede in-
formationer fra flux- og transportberegninger, og anvendes som et proces-
værktøj, der gør det muligt at udføre prioriteringen på en gennemskuelig må-
de og gør det nemt at se effekten af ændringer i forudsætningerne eller konse-
kvenser af f.eks. afværge eller yderligere undersøgelser. For yderligere at lette 
overblikket kan resultaterne af prioriteringssystemet visualiseres i et GIS-
miljø. 
 
Prioriteringen skal opfattes som en overordnet oplandsprioritering. Inden en 
given handling iværksættes på en enkelt lokalitet vil en nærmere lokalskala 
risikovurdering som regel være relevant, jf. afsnit 4.2. 
 
4.4.5 Usikkerhedsvurdering 
I en analyse på oplandsskala vil der oftest være stor forskel på mængden og 
kvaliteten af data mellem de medtagne potentielle punktkilder. Formålet med 
usikkerhedsvurdering på oplandsskala er dels at nuancere risikovurdering og 
prioritering og dels at identificere behov for yderligere undersøgelser. 
 
Grundlæggende er overvejelserne i forhold til usikkerhed på lokal skala (afsnit 
3.4) lige så relevante på oplandsskala og bør medtages i enhver oplandsanaly-
se. Men når man går op på oplandsskala, udvides den konceptuelle model-
ramme og der skal tages hensyn til flere forhold modelmæssigt. Her tænkes 
især på beskrivelsen af transport og processer i grundvandsmagasinet, såfremt 
analysen udføres overfor en konkret indvinding. 
 
Ligesom på lokalskala kan usikkerhederne i oplandsbeskrivelsen beskrives 
både kvantitativt og kvalitativt. På screeningsniveauet er vidensgrundlaget så 
overordnet, at usikkerhedsvurderingen må være kvalitativ (f.eks. 
”rød/gul/grøn”). At forsøge at introducere kvantitative metoder på det niveau 
vil formentlig blot være en barriere. Ved nærmere analyse med flux- og trans-
portberegninger er det mere relevant med kvantitative metoder (f.eks. Monte 
Carlo-simuleringer) og analyse af flere forskellige mulige konceptuelle model-
ler, jf. appendiks C.  
 
Ved analyse af flere mulige konceptuelle modeller er det relevant at undersøge 
dels effekten af historisk indvinding og effekten af alternative geologiske tolk-
ninger, da disse kan have stor betydning for punktkildernes beliggenhed in-
denfor oplandet og den transporttid der kan beregnes fra punktkilde til ind-
vinding. 
 
Usikkerhedsvurderingerne på oplandsskala kan medtages i et samlet priorite-
ringssystem, jf. afsnit 4.4.4. Jo større sikkerhed der er for, at en kilde ligger 
indenfor oplandet; des højere prioritering5. 
 
Et særligt emne i forhold til usikkerhedsvurdering på oplandsskala, der optog 
følgegruppen, var om vi overhovedet er dygtige nok til at udpege de relevante 
lokaliteter på et lavt vidensgrundlag. Altså om vores indledende screeninger er 
solide nok. Da der her er tale om aktiviteter øverst i ”fødekæden” – og dermed 
altså relativt billige aktiviteter, er spørgsmålet om en øget indsats her, vil kun-
ne medføre en væsentlig forbedring i de øvrige led i fødekæden. Det blev des-
uden fremhævet, at vores vidensgrundlag om de lokaliteter, der bliver frasor-
                                                  
5 Man skal her være opmærksom på, at en kilde kan have lav prioritet i forhold til ét opland (hvis den ligger 
udenfor), men høj prioritet i forhold til et naboopland, hvis den ligger indenfor dette. Derfor bør der over 
oplands niveauet foregå en prioritering på regionsniveau og dermed mellem oplande. 
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teret, oftest er meget ringe dokumenteret, og at vi således ikke har verificeret 
de valg, der er blevet truffet. 
 
Som nævnt i afsnit 3.4.3 kan risikovurderinger og kortlægningsspørgsmål væ-
re vanskelige at administrere, hvis der er usikkerheder involveret. Idet op-
landsanalysernes formål er at skabe overblik og grundlag for at udføre risiko-
baseret prioritering (jf. Boks 2) er der ikke juridiske udfordringer i forhold til 
håndtering af usikkerheder – både på lokal og oplandsskala - i oplandsværktø-
jerne. Udfordringerne opstår, hvis man efter prioriteringen inddrager usikker-
heder i en konkret risikovurdering for en enkelt punktkilde, da det administra-
tivt kan være vanskeligt at håndtere.  
 
4.4.6 Detaljeringsniveau 
Omfang af medtagne punktkildetyper 
Det er erfaret af følgegruppen, at det ved implementering af oplandsanalyser 
er vigtigt at samle så megen information om mulige punktkilder som muligt og 
præsentere denne på mest overskuelig vis. 
 
I sagens natur vil detaljeringsniveauet i en oplandsanalyse variere, når der 
inddrages lokaliteter på forskelligt vidensniveau, fra V1-lokaliteter til de for-
skellige kategorier af V2-lokaliteter. Men der er også stor variabilitet i detalje-
ringsniveau indenfor de forskellige vidensniveau-kategorier. Således kan der i 
alle regionerne forventes stor variation i undersøgelsesomfang på V2-kortlagte 
lokaliteter, da sagerne er forskelligartede, og undersøgelserne dækker en lang 
tidsperiode, hvor der løbende er opbygget ny viden om forureningsstoffer og 
spredningsveje. 
 
Hvis overblikket i oplandsanalysen viser, at der er nogle observationer (f.eks. 
miljøfremmede stoffer i observationsboringer), der ikke kan forklares ud fra de 
gennemgåede kortlagte punktkilder, er det relevant at indhente ny viden der 
kan forklare observationerne. Den ny viden kan f.eks. stamme fra oplysninger 
om nye forureninger eller fra udgåede sager. Hvis det forbedrede overblik 
medfører overvejelser om nye tiltag på udgåede sager, skal det dog pointeres, 
at genåbning af sådanne sager skal retfærdiggøres ved særligt tungtvejende 
hensyn, herunder væsentlige nye oplysninger eller indikationer på forurening 
fra netop den lokalitet. 
 
Hvilke forureningsstoffer skal indgå? 
I de afprøvede værktøjer er der fokuseret på risikovurdering overfor udvalgte 
stofgrupper, primært chlorerede opløsningsmidler og pesticider. Dette skyl-
des, at disse stofgrupper hyppigt er årsag til drikkevandskvalitetsproblemer i 
byområder, og de anvendte beregningsformler er derfor tilpasset disse forure-
ninger. I et opland med mange forskellige typer forureningsstoffer, og især i 
områder, hvor man på vandværket har oplevet problemer med forskellige for-
ureningsstoffer, vil det være oplagt at tilpasse værktøjet til at håndtere flere 
forureningstyper, og illustrere dette på overskuelig vis. 
 
Der bør dog nøje afvejes, hvad fordelene ved mere komplekse stof- og pro-
cesbeskrivelser er i forhold til den ulempe, det vil medføre i form af mere 
uoverskuelige værktøjer. 
 
Et særligt problem er samspillet med fladeforurening fx. nitrat og pesticider 
fra regelret anvendelse af sprøjtemidler eller naturskabte grundvandsproble-
mer (nikkel, sulfat). Dette er ikke håndteret i de hidtidige erfaringer, men er 
en del af Naturstyrelsens grundvandskortlægning og kommunernes indsats-
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planer for et indsatsområde. Der kunne være situationer, hvor en generel dår-
lig grundvandskvalitet kombineret med svære indvindingsforhold og grund-
vandstruende lokaliteter kunne medføre, at delområder bliver nedprioriteret i 
et grundvandsopland.  
 
4.4.7 Omkostningsanalyse og miljøøkonomiske overvejelser 
Ingen af de afprøvede metoder har inkluderet overvejelser om omkostnings-
analyser (cost-effektiveness) af anbefalede tiltag, men der er i følgegruppen 
udtrykt ønske om at dette inkluderes fremover. 
 
Omkostningsanalyser på lokaltitetsniveau og oplandsskala vil være oplagte at 
inddrage i en beslutningsnings- og prioriteringsproces. Anbefalingerne på 
prioriteringslisterne som vist på figur 4.9 er en blanding af dyre og billige akti-
viteter. Derfor kan økonomiske overvejelser være med til at afgøre, at man 
f.eks. håndterer lokalitet nr. 2, 3 og 4 på en given prioriteringsliste først, fordi 
de er økonomisk overskuelige, mens f.eks. nr. 1 kræver meget mere økonomi. 
 
Cost-effektiveness og budgetøkonomiske analyser kan også bidrage i en vur-
dering af den aktuelle grundvandsressource på et mere overordnet niveau. 
Hvad koster det at redde ressourcen? Hvor mange lokaliteter skal ryddes op? 
Vil det kunne betale sig at behandle vandet i en periode frem for at rydde op 
eller flytte boringer?  
 
En sideeffekt ved implementering af costeffectiveness analyser i oplandsværk-
tøjerne er, at disse skal med ind i vandplanerne, og hvis det er med i priorite-
ringen, vil det alt andet lige være nemmere at implementere i vandplanerne. 
 
 
4.5 Sammenfatning og perspektiv 
Prioritering er essentiel for at sikre, at de begrænsede ressourcer afsættes til de 
grunde, der udgør den største risiko. En prioritering for et opland baseret på 
risikobetragtninger kan skabe overblik og hjælpe med at afgøre hvilke handlin-
ger der skal udføres på hvilke grunde, og i hvilken rækkefølge. I dette kapitel 
er blevet skitseret de administrative rammer og det teoretiske grundlag for 
hvordan risikobaseret prioritering på oplandsskala kan udføres. 
 
Baseret på de hidtidige erfaringer med oplandsskala-værktøjer er det forvent-
ningen, at disse kan være med til at optimere, hvilke lokaliteter indenfor et 
opland der går gennem ”produktionstragten” (figur 2.4) og i hvilken række-
følge, således at der samlet set opnås mest miljø for pengene. Desuden nød-
vendiggør implementering af vandplanerne, at indsatsen mellem forskellige 
myndigheder koordineres for at sikre den bedst mulige grundvandsbeskyttel-
se, og oplandsskala-værktøjer kan agere som en fælles forståelsesplatform i 
denne henseende. 
 
At gennemføre oplandsanalyser sker naturligvis ikke uden forbrug af tid og 
ressourcer. Imidlertid vil oplandsanalysernes bidrag til overblik over trussels-
billedet i oplandet give muligheder for at optimere beskyttelsesindsatsen for en 
omkostning, der ofte vil udgøre en meget lille andel af de samlede omkostnin-
ger i forbindelse med en indsatsplan. 
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5 Visioner og udfordringer for fremtidens risi-
kovurdering på oplandsskala 
Følgegruppens deltagere har blandt andet identificeret et behov for bedre be-
slutningsstøtte i forhold til hvorledes regionernes midler til grundvandsbeskyt-
telse anvendes mest hensigtsmæssigt. Retningslinjer for risikovurdering og 
prioritering på oplandsskala samt tilhørende værktøjer kan være en hjælp i 
denne henseende, men det er vigtigt, at disse tænkes ind i regionernes eksiste-
rende administrative struktur, hvis de skal implementeres med succes. Det er 
desuden vigtigt, at beslutningsstøtteværktøjerne er indrettet, så det er muligt at 
forholde sig til, at både fokus (f.eks. grundvandsressource eller konkret ind-
vinding) og datakvalitet kan være meget forskelligt fra opland til opland, og fra 
region til region. 
 
De identificerede behov hos myndighederne og gennemgangen af afprøvede 
og mulige beslutningsstøtteværktøjer er udmøntet i en overordnet vision for, 
hvordan risikovurdering og risikobaseret prioritering kan udføres indenfor 
rammerne af regionernes administrative struktur.  
 
Der er på baggrund af møder i følgegruppen og diskusssioner i forfattergrup-
pen valgt ikke at arbejde med et samlet beslutningstøtteværktøj.  
 
I første omgang er målet at styrke forståelsen for tankegangen og databehovet 
i et beslutningsstøtteværktøj. Der er peget på en række centrale elementer, og 
foretaget en vurdering af behovet for at styrke disse, som illustreret på figur 
5.1 og figur 5.2. De dobbeltrettede pile mellem grundlaget for hhv. risikovur-
dering og prioritering indikerer, at data fra en risikovurdering anvendes i den 
risikobaserede prioritering, og omvendt at prioritering og eventuel opfølgende 
handling har indflydelse på, hvornår og hvordan en (ny) lokalskala risikovur-
dering udføres. 
 
I en senere fase kunne målet være at arbejde mod et fælles værktøj. Dette vur-
deres dog at kunne give store implementeringsmæssige udfordringer i forhold 
til den nuværende administrative praksis i regionerne.  
 
I det aktuelle udredningsprojekt er der identificeret en række mangler af for-
skellig art, som bør afhjælpes før en systematisk implementering er mulig. 
Afhængigt af hvor betydelige mangler der er identificeret, er elementerne 
skraveret med hhv. gul og rød. De identificerede mangler fremgår af figur 5.2. 
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Figur 5.1 Koncept for risikovurdering og prioritering afhængigt af vidensniveau 
med illustration af hvor der er mangler i forhold til systematisk implementering. 
Gul skygge markerer visse mangler i form af f.eks. manglende data. Rød skygge 
markerer betydelige mangler såsom manglende metoder eller administrative ud-
fordringer, jf. figur 5.2.  
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Figur 5.2 Identificerede mangler i det overordnede koncept for risikovurdering 
og prioritering. 
 
 
5.1 Udvikling af retningslinjer og metoder 
På de indledende vidensniveauer (V1 og V2) findes velafprøvede metoder og 
værktøjer til screening og risikovurdering på lokalskala (herunder JAGG), så 
her vurderes der ikke at være et udviklingsbehov (udover ideer til en række 
forbedringer i JAGG, som ligger uden for dette projekt).  
 
Der er betydelig mangel på viden om, hvordan disse vurderinger omsættes til 
vurderinger af forureningsflux, som kan spille ind i risikobaseret prioritering. 
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På V1 niveau vil en vej være at basere sig på branchekendskab og stofgrupper 
(afsnit 5.2) På V2 niveau er der mulighed for at benytte udvaskningsmodeller, 
som er indarbejdet i fx. KRIPP. Det anbefales ikke at anvende JAGG til disse 
betragninger, da JAGG ikke giver en fluxberegning. Desuden kan der det alle-
rede på V2 niveau i nogle tilfælde være svært at honorere alle data (varierende 
kildestyrke, flere geologiske lag, spredning til grundvandsmagasin ved flere 
geologisk lag). Retningslinier og udvikling af koncepter omkring dette er et 
stærkt ønske for styregruppen. 
 
På de videregående niveauer savnes retningslinjer og pålidelige værktøjer til 
vurdering af størrelse af risiko, vurdering af respons på oprensning af forure-
ningskilden og fastlæggelse af start- og stopkriterier for afværge og monite-
ring. Analysen af allerede eksisterende nationale og internationale værktøjer 
har vist, at der findes en række mulige bud på at udfylde dette behov. Der vil 
blive taget hånd om en række af disse udfordringer i det aktuelle teknologiud-
viklingsprojekt ”Fastlæggelse af start- og stopkriterier ved oprensning af 
grundvandsforureninger” (Miljøstyrelsen, 2011). Det er desuden afgørende, 
at ikke kun tekniske/faglige argumenter kommer i spil, men at der i lige så høj 
inddrages de administrative og juridiske aspekter af indførelsen af nye (stan-
dardiserende) værktøjer. 
 
I analyser på oplandsskala udgør kompleksitetsniveauet efter GISP en meto-
demæssig barriere, der er nødvendig at håndtere før analyser på oplandsskala 
kan implementeres bredt. Der er således behov for et sæt retningslinjer og en 
vejledning for, hvordan dette gøres, for at det kan ske nogenlunde systematisk 
og gennemskueligt.  
 
 
5.2 Bedre viden om stof-fund afhængigt af branche 
En række brancher vurderes i de indledende vidensniveauer ud fra det gene-
relle branchekendskab som risikobrancher i forhold til f.eks. klorerede opløs-
ningsmidler, uden at denne risiko er reelt dokumenteret i erfaringer fra under-
søgelser. Derfor er der en risiko for, at der anvendes store ressourcer på en 
risiko, der ikke er reel.   
 
Det er således hensigtsmæssigt at kunne dokumentere den reelle risiko for 
kritiske stoffer i udvalgte brancher, der er kortlagt i stort antal og dermed op-
timere risikovurderingen af brancherne. 
 
 
5.3 Datamangel og datavask 
En fuld oplandsanalyse kræver mange data, og jo flere af disse der er pålideli-
ge og tilgængelige, des mere pålidelig bliver analysen. Dette gælder både in-
formationer på oplandsskala (f.eks. grundvandspotentiale og geologiske for-
hold) og på punktkildeniveau (f.eks. forureningsniveau og –afgrænsning). 
 
Manglende data tilhører to kategorier: 
 Data som ikke findes eller som er forældede (f.eks. utidssvarende foru-
reningsundersøgelser eller forældede potentialekort). 
 Data som findes, men som ikke er umiddelbart tilgængelige, som f.eks. 
ikke-digitaliserede undersøgelsesdata, data som kræver udveksling 
mellem datasystemer eller udveksling fra andre dataejere end den ud-
førende myndighed. 
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Fastlæggelse af retningslinjer for oplandsanalyser kan strømline dataindsam-
lingen i det fremadrettede undersøgelsesarbejde, men der ligger et stort arbej-
de i forhold til at fremskaffe ældre data, ikke blot i forhold til oplandsanalyser 
men også i regionernes arbejde med JAR-databasen generelt. 
 
Som følge af det ofte mangelfulde datagrundlag er det en nødvendighed, at 
retningslinjer og værktøjer til risikovurdering og prioritering på oplandsskala 
giver anbefalinger til hensigtsmæssige manøvrer i de tilfælde, hvor data mang-
ler, f.eks. i form af erfaringstal, alternative metoder til skøn af parametre og 
tommelfingerregler af forskellig art. 
 
 
5.4 Administrative udfordringer og praktisk implementering 
En gennemgang af udgåede sager i KRIPP-projektet i Birkerød viste, at flere 
af disse primært endte højt på prioriteringslisten på grund af den store usik-
kerhed, der var knyttet til disse. Der kan således være et behov for at tage dis-
se sager med i den samlede oplandsanalyse, specielt ved anvendelse af op-
landsmodeller til opsporing af uidentificerede forureningskilder. Det skal dog 
igen pointeres, at genåbning af udgåede sager skal retfærdiggøres ved særligt 
tungtvejende hensyn, herunder væsentlige nye oplysninger eller indikationer 
på forurening fra netop den lokalitet. 
 
Organisatoriske rammer 
Den traditionelle arbejdsdeling i regionerne følger ”fødekæden” vist på Figur 
5.1. I et givet opland vil der imidlertid være lokaliteter på forskellige vidensni-
veauer, og implementering af oplandsanalyser vil derfor kræve, at der afses 
ressourcer til at skabe overblik på oplandsskala. Region Hovedstaden har i 
denne forbindelse erfaret, at der er behov for tværgående teams og kompeten-
cer, og at arbejdet formaliseres, helt fra ledelsesniveau. 
 
En anden organisatorisk udfordring er de økonomiske rammer for oplands-
analyserne. Både årsværk og driftsmidler skal trækkes fra andre opgaver. I 
Region Hovedstaden er der pt. afsat bestemte timerammer til vandsamarbej-
der, hjælp i forbindelse med Naturstyrelsens grundvandskortlægning samt 
sparring med kommunerne vedrørende indsatsplaner. Håndtering af overblik 
på oplandsskala kan evt. håndteres på lignende måde. 
 
Arbejdet med forureningssager på oplandsskala er en ”ny” opgave, som skal 
løses i tillæg til de øvrige, og dette kan skabe modstand. Som identificeret i 
kapitel 2 er oplandsvurderinger som følge af behovet for prioritering nødven-
dige i et eller andet omfang. Det er her vigtigt at understrege at mens det er 
ambitionen med generelle værktøjer som fx GISP og JAR at alle regioner im-
plementerer dem i hele deres område, så er hensigten med de mere avancere-
de oplandsværktøjer, at de udelukkende skal anvendes, hvor der er særlige 
forhold, der gør sig gældende (fx mange punktkilder i et vigtigt indvindings-
område jf. figur 2.3).  
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6 Projektforslag 
På baggrund af diskussionerne på de afholdte følgegruppemøder, og de man-
ge faglige input, som er forsøgt sammenfattet i de foregående kapitler, er der 
identificeret en række specifikke projektideer, som vurderes at kunne medvirke 
til at højne kvaliteten af risikovurderinger og prioriteringer på lokalitets- og 
oplandsskala. Ideerne er beskrevet i de følgende afsnit 6.1-6.6. Det overord-
nede sigte med ideerne er at imødekomme de mangler og barrierer, der identi-
ficeret i kapitel 5. 
 
Det er ikke målet at udvikle en fælles værktøj på nuværende tidspunkt, men i 
stedet generelt at udvikle forståelse for konceptet i risikobaseret prioritering på 
oplandsskala. Det mest grundlæggende behov på nuværende tidspunkt er et 
sæt af retningslinjer for, hvorledes en oplandsbaseret risikovurdering og priori-
tering af punktkilder udføres. En basismodel for en sådan håndbog er formu-
leret i afsnit 6.1. 
 
Udover håndbogen er der foreslået en række projekter, der skal løfte vidensni-
veauet på nogle af de mere specifikke mangler i den opstillede vision. Dette 
vedrører statistisk opsamling på eksisterende data, udvaskningsmodeller, usik-
kerhedsmetoder og inddragelse af miljøøkonomiske betragtninger. Alle disse 
projekter har enkeltstående værdi og anvendelighed, men de skal også tænkes 
sammen med håndbogen, da projekterne tjener til at styrke dokumentationen 
og anvendeligheden af håndbogen. 
 
 
6.1 Håndbog for risikovurdering og prioritering af punktkilder på 
oplandsskala 
Formål: 
Blandt følgegruppen af regioner og andre offentlige institutioner er der ud-
trykt et behov for i større grad at kunne håndtere risikovurdering og priorite-
ring af jordforureningssager på oplandsskala, i tillæg til den traditionelle til-
gang hvor hver sag risikovurderes individuelt. 
 
For at kunne implementere oplandsanalyser hensigtsmæssigt og effektivt er 
der identificeret et behov for en håndbog, som guider brugeren igennem alle 
de trin, der måtte optræde i en oplandsbaseret risikovurdering og prioritering, 
dels for at hjælpe brugeren på vej, men også for at ensrette anvendelsen i det 
omfang det lader sig gøre.  
 
Analyser på oplandsskala skal kunne udføres på forskellige niveauer afhængigt 
af vidensniveau og den aktuelle problematik. Håndbogen skal således lægge 
op til en trinvis analyse, hvor individuelle trin kan til- og fravælges afhængigt 
af relevans. Håndbogen skal indeholde retningslinjer for valg af trin i risiko-
vurderingen, samt hvilke overvejelser skal der gøres i de forskellige trin. Det er 
vigtigt, at håndbogen tager højde for, at de fleste regioner står med et unensar-
tet datagrundlag lokalt og regionalt. Der skal således være vejledninger til, 
hvad man gør ved datamangel. 
 
Der er et særlig behov for at vejlede omkring fluxberegninger på alle niveauer 
(V1, V2 og videregående undersøgelser). For V1 og delvist V2 kan vejlednin-
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gen med fordel basere sig på erfaringer fra projekterne beskrevet i afsnit 6.2 
og 6.3. For V2 kan der i høj grad trækkes på hidtidige erfaringer med brug af 
udvaskningsmodeller fra f.eks. KRIPP og lignende værktøjer. I forhold til vi-
deregående undersøgelser kan der med fordel tages afsæt i projektet vedr. 
udvaskningsmodeller beskrevet i afsnit 6.4.  
 
Håndbogen skal endvidere give retningslinjer for, hvilke data der er nødvendi-
ge at fremskaffe i forbindelse med (nye) undersøgelser og evt. indeholde et 
standard digitalt indberetningsskema, som strømliner dataindsamlingen til evt. 
videre risikoanalyse. Håndbogen skal indeholde retningslinjer for, hvordan 
kvalitative usikkerheder (oplandsgrænser, forureningsmasser, geologi mv.) 
håndteres igennem hele processen.  
 
Form: 
På baggrund af erfaringsopsamlingen i det aktuelle udredningsprojekt og de 
identificerede behov i projektets følgegruppe udarbejdes en håndbog der op-
fylder ovenstående formål. Håndbogen suppleres med en skabelon for digital 
indsamling af undersøgelsesdata. Undervejs i projektforløbet diskuteres hånd-
bogens retningslinjer med en bredt sammensat følgegruppe ved en seminar-
dag. 
 
 
6.2 Statistisk forbedring af videngrundlag på V1 og V2 niveau – Del 1 
Formål:  
En række brancher vurderes ud fra det generelle branchekendskab som risiko-
brancher i forhold til f.eks. klorerede opløsningsmidler, uden at denne risiko er 
reelt dokumenteret i erfaringer fra undersøgelser. Derfor er der en risiko for, 
at der anvendes store ressourcer på en risiko, der ikke er reel.   
 
På den baggrund vil være hensigtsmæssigt at udføre en nærmere statistisk 
gennemgang af et stort antal undersøgelsessager på udvalgte brancher (3-4 
brancher – herunder autoværksteder og trykkerier), hvor både antallet i form 
af undersøgelser, hvor antallet lokaliteter generelt er højt og hvor der er en klar 
forventning om at ”hitraten” i forhold til f.eks chlorerede opløsningsmidler er 
lav.  
 
Formålet er at dokumentere den reelle risiko for kritiske stoffer i udvalgte 
brancher, der er kortlagt i stort antal og dermed optimere risikovurderingen af 
brancherne. 
 
Form: 
Gennemgang af et større antal undersøgelser med henblik på at dokumentere 
branchernes risikoprofil. Kun undersøgelser hvor alle kilder og flere medier er 
undersøgte og hvor analysespektret er stort inddrages. Der blev i styregruppen 
give udtryk for, at sådanne datasæt eksisterer, så udvægelsen af både brancher 
og geografiske områder skal ske sammen med regionerne. 
 
Denne gennemgang kan støttes op af en statistisk gennemgang af én eller flere 
regioners registreringer af stoffer indenfor de pågældende brancher. 
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6.3 Statistisk forbedring af videngrundlag på V1 og V2 niveau – Del 2 
Formål:  
Screeningsmodeller på oplandsskala, hvor der i oplandet indgår lokaliteter 
med et lavt dokumentationsgrundlag (V1 og nogle V2), kræver, at det er mu-
ligt at estimere forureningsfluxen.Og da netop forureningsfluxen er afgørende 
for resultatet af vores screeningsmodeller, er vores evne til at fastsætte den 
rigtige flux afgørende. Formålet er derfor at forbedre vores grundlag for at 
fastsætte de parametre, som er afgørende for fluxbestemmelsen. Det drejer sig 
om: 
 Forureningsstof(fer) 
 Koncentrationsniveauer i relevante medier 
 Tilstedeværelse af fri fase 
 Forureningsmasse 
 Forureningens rumlige udbredelse. 
 
Form: 
En gennemgang af et større antal lokaliteter (f.eks. 50), hvor vidensniveauet er 
højt og hvor de ovennævnte parametre enten er bestemt eller kan bestemmes 
ud fra de foreliggende oplysninger. Oplysningerne om lokaliteterne hentes fra 
regionerne. På baggrund af gennemgangen foretages en vurdering af, om der 
findes generelle informationer (ud over branchen) på det indledende niveau 
(V1 og V2), der kan bruges som pejlemærker i vurderingen af fluxen. 
 
Gennemgangen bør så vidt muligt resultere i et sæt af typelokaliteter (forskel-
lige brancher, om muligt underinddelt i forskellige størrelser) med angivelse af 
et erfaringsmæssigt spænd for de afgørende parametre. 
 
 
6.4 Udvaskningsmodeller for videregåede undersøgelser 
Formål:  
Der er behov for en bredere palet af udvaskningsmodeller for at tage højde for 
forskellige geologiske forhold eller typer af forureningskilder. De fleste bereg-
ninger i dag er lavet for forholdsvis simple kilder med et stof (f.eks. chlorerede 
opløsningsmidler). Lossepladser udgør en særlig udfordring, men også foru-
reninger med komplekse forureningskilder med flere stoffer eller stofblandin-
ger. 
 
Forureningskilder i moræneler er komplicerede at håndtere. Her kunne det 
måske være muligt at regne med flere forskellige udvaskningsmodeller for 
hver lokalitet (f.eks. homogent geologisk medie med og uden sprækker) til 
belysning af følsomhed. Der er endvidere behov for at se på, hvordan udvask-
ning fra fri fase håndteres bedst, da resultaterne er meget følsomme overfor 
tilstedeværelse af fri fase, ikke mindst i forhold til forureningens varighed. 
 
Valg af udvaskningsmodel kan med fordel ske ud fra valg af passende koncep-
tuel model, og i denne forbindelse kan der formentlig hentes inspiration fra 
JAGG 2, KRIPP og udenlandske udvaskningsmodeller. 
 
Udviklingsprojektet vil afslutningsvist beskrive, hvilket arbejde der skal til for 
opsætte, afprøve og dokumentere implementeringen af ovennævnte model-
koncept i et oplandsværktøj. 
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Form: 
En oversigt over principper for beregning af forureningsflux og udvaskning 
over tid ved hjælp af analytiske eller numeriske modeller. En gennemgang af 
et antal (ca. 5) lokaliteter for at illustrere principper og beregningsmetoder. 
Der vil blive lagt vægt på hvordan man kommer fra en konceptuel model til en 
kvantitativ beregning. Der vil opsamlende blive vist et antal typelokaliteter 
med hensyn  til geologiske forhold og forureningskilde, som brugere kan tage 
udgangspunkt i ved overvejelser omkring dataindsamling (brug af eksisteren-
de data, behov for ekstra data, modelvalg og fluxberegninger. Projektet har 
ikke som mål at udvikle eller anbefale en specifik beregningsmodel, men foku-
sere på at give brugere mulighed for at vælge de rigtige værktøjer.  
 
 
6.5 Indarbejdelse af usikkerhedsmetoder 
Formål: 
Usikkerhedsvurdering er en nødvendighed i risikovurderinger og priorite-
ringsopgaver for at synliggøre de ofte store forskelle i vidensniveau. Det gæl-
der både for udvaskningsmodel-beregninger, fluxbestemmelser og oplands-
skala risikobaserede prioriteringer. Den viden skal bruges som en del af den 
økonomiske prioritering, hvor budgetter skal fordeles mellem undersøgelser og 
afværge. Der skal skabes metoder til at vurdere værdien af data; kan flere data 
formindske usikkerhederne og dermed ændre prioriteringerne? I beslutnings-
tagningen er der en stor hjælp at have gjort sig klart, hvor stor sikkerhed, man 
kræver, eller hvor stor usikkerhed man kan acceptere. 
 
Der er behov for en gennemgang af, hvad der i denne forbindelse er operatio-
nelt og ønskværdigt, både på lokal skala og oplandsskala. Skal usikkerhedsvur-
deringer være kvalitative eller kvantitative eller en kombination? Specielt i den 
indledende screeningsfase kan ikke-kvantitative metoder være hensigtsmæssi-
ge. 
 
Det er nødvendigt at beskrive hvordan forskellige typer af usikkerheder hånd-
teres i forhold til hinanden, når f.ek.s hydrauliske oplandsberegninger skal 
kombineres med udvaskningsmodeller på lokal skala til oplandsprioriteringer. 
Begge beregninger er behæftet med usikkerhed, og der skal derfor udvikles 
metoder, hvor usikkerhederne kan vurderes og blive sammenlignet.  Der fin-
des flere kvantitative metoder til usikkerhedsvurderinger, blandt andet sensiti-
vitetsanalyse, FORM/SORM som er velegnet til risikovurderinger baseret på 
analytiske løsninger samt statistiske metoder såsom Monte Carlo analyse. 
 
Form: 
En litteraturgennemgang i relation til problemstillingen skal danne et overblik 
over metoderne, og bruges til at udvælge de mest lovende til formålet.  Disse 
metoder skal afprøves i flere case studier, og deres styrker og svagheder vur-
deres. Derefter skal metoderne gøres operationelle, så de kan bruges i praksis. 
Det kræver samarbejde med  aftagerne i hele projektets forløb, bla. regionerne 
og Miljøstyrelsen. Der skal også afklares, hvordan usikkerhedsvurderinger kan 
håndteres i det juridiske og administrative system.  
 
Projektet kan eventuelt opdeles i to faser, så del I fokuserer på screening og 
lokal skala, mens del II behandler oplandsskala og den samlede usikkerhed.  I 
det sidste delprojekt er det koblingen med lokal skala, som er interessant, da 
der eksisterer metoder til at håndtere oplandsafgræsning og usikkerheder. 
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I forhold til litteraturreviewet kan dette i høj grad basere sig på denne rapports 
appendiks B, så reviewet forventes at kunne udgøre en mindre aktivitet. For-
målet er primært at træffe et metodevalg. Dette bør ske i samråd med slutbru-
gerne. 
 
 
6.6 Miljøøkonomi på oplandsskala 
Formål:  
Der er et ønske om at afdække muligheder for at miljøøkonomiske forhold, 
herunder omkostningsanalyser, kan indgå i et fremtidigt værktøj, både i relati-
on til omkostningerne i forbindelse med indsatsen på jordforureningsområdet 
(til undersøgelser og oprensninger) og til gevinsten ved en miljøindsats over 
for jordforurening.  
De mest anvendte handlinger, når der har været påvist miljøfremmede stoffer 
over kvalitetskriteriene i indvindingsboringer, har til dato har været lukning og 
flytning af indvindingsboringerne. Men målsætningen i vandplanerne gør, at 
disse løsninger bliver mindre brugbare i fremtiden, og det kan forudses, at det 
ikke på længere sigt vil være bæredygtigt blot at opgive en ressource.  
 
Der er derfor brug for reelle alternative løsningsmuligheder, herunder bl.a. en 
forebyggende en indsats ved forureningskilderne i et givent indvindingsop-
land. I et udredningsprojekt skal det derfor afdækkes, hvilke handlemuligheder 
der er omkostningseffektive og ressourcemæssigt bæredygtige. Her kan even-
tuelt hentes inspiration i BAM projekterne (Miljøstyrelsen, 2002; Miljøstyrel-
sen, 2004b). 
 
Formålet med udredningsprojektet er at sammenstille teknisk og økonomisk 
viden om forskellige handlemuligheder, og afprøve resultatet i et antal konkre-
te oplande. Målet er at afdække mulighederne for, at miljøøkonomiske forhold 
kan indgå i et fremtidigt beslutningsstøtteværktøj i relation til en analyse af 
omkostningerne i forbindelse med indsatsen på jordforureningsområdet (op-
sporing, undersøgelse og oprensning) og til en analyse af gevinsten ved en 
indsats over for jordforureninger.   
 
Form:  
Udredningsprojektet vil indholde følgende hovedkomponenter: 
 Handlemulighedernes tekniske elementer og omkostninger (anlægsøko-
nomi og drift) beskrives. 
 I et omfang skal betragtninger vedrørende livscyklusvurderinger indgå. 
 Der beskrives et koncept for en miljøøkonomisk vurdering af de forskelli-
ge  handlemuligheder (baseret på cost-effektivitets betragtninger/ budget-
økonomiske analyser) 
 Afprøvning af konceptet i et antal områder med en vigtig grundvandsres-
source. Resultaterne skal opskaleres til regionalt og nationalt niveau. 
 Evaluering og endelig udarbejdelse af protokol/hvidbog for vurdering af 
handlemulighederne. Denne protokol forventes at kunne udgøre princip-
grundlaget for et efterfølgende udviklingsprojekt, hvis mål er at udvikle et 
beslutningsstøtteværktøj, som kan anvendes i indsatsplanlægningen over 
for miljøfremmede stoffer. I et vist omfang kan der hentes inspiration i 
metoder udarbejdet af IMV og Miljøstyrelsen i forbindelse med BAM 
projekterne. 
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7 Konklusion 
Med det store antal forurenede grunde på landsplan og begrænsede ressour-
cer er prioritering af regionernes indsats på jordforureningsområdet nødven-
dig. Risikovurdering og prioritering af forurenede grunde skal ske både på 
lokalitetsniveau, på oplandsskala og på regionalt niveau og på meget forskelli-
ge vidensniveauer.  
 
Dette gør sig gældende både i relation til indeklima, kontaktrisiko og grund-
vandsbeskyttelse, men kun sidstnævnte er behandlet  i denne rapport. 
 
Oplandsniveauet er indtil videre ikke grebet systematisk an, men implemente-
ring af vandplanerne og behov for øget samspil mellem myndighederne og 
overblik over truslerne mod grundvandsressourcen bevirker behov for i større 
grad at arbejde på oplandsskala. 
 
Med ønske om at forbedre overblikket og styrke beslutningsgrundlaget har 
danske miljømyndigheder (regioner og miljøcentre) gennem de senere år af-
prøvet forskellige risikobaserede prioriteringsværktøjer på oplandsskala.  
 
Der er høstet værdifulde erfaringer i disse mere eller mindre isolerede projek-
ter, og i denne rapport er der foretaget en opsamling og bredere udredning af, 
hvad dels behovene er for risikovurderingsværktøjer på lokal og større skala, 
og dels hvilket potentiale der er for anvendelse af disse. Dette er nødvendigt 
for at sikre, at den fremtidige udvikling går i en både ønskværdig og imple-
mentérbar retning 
 
Det store antal forurenede grunde giver et behov for en skarp prioritering 
af grundene på tre skalaer; lokalitet, opland og region, hvilket stiller store 
krav til de anvendte risikovurderings- og prioriteringsmetoder. Det er end-
videre væsentligt, at prioriteringen sker på en for omverdenen gennemsig-
tig måde. 
 
Ønsket om at kunne prioritere på meget forskellige vidensniveauer (fra V1 til 
V2 med omfattende viden om forureningen) bevirker et behov for at kunne 
risikovurdere og prioritere både på et indledende screeningsniveau med oftest 
få data og på mere detaljerede analyseniveauer, som bygger på mange data. 
Analyse af store datasæt introducerer desuden en række usikkerheder, og en 
kvantificering af disse og deres indflydelse på resultaterne er vigtig for at beva-
re gennemsigtigheden.  
 
Behovet for risikobaseret prioritering gør sig gældende i hele landet, ideelt set 
med hele grundvandsressourcen i fokus, men lokale omstændigheder kan 
nødvendiggøre at prioriteringen udføres i forhold til trusler mod konkrete 
vandindvindingsinteresser. Analysen har vist, at problemstillingen er mest 
relevant i bynære områder hvor der sker en stor indvinding. 
 
Der er foretaget en gennemgang af den aktuelle praksis, muligheder og udfor-
dringer ved risikovurdering og prioritering på både lokalitets- og oplandsskala, 
herunder hvilke risikovurderings- og prioriteringsværktøjer der findes, som 
kan imødegå de identificerede behov. Værktøjerne er beskrevet i sammen-
 64 
hæng med de juridiske og administrative rammer, indenfor hvilke sådanne 
værktøjer skal fungere. 
 
Oplandsskala-værktøjer kan være med til at optimere, hvilke lokaliteter inden-
for et opland der skal føres videre gennem regionernes ”produktionslinje” og i 
hvilken rækkefølge, således at der samlet set opnås mest miljø for pengene. 
Desuden nødvendiggør implementering af vandplanerne, at indsatsen mellem 
forskellige myndigheder koordineres for at sikre den bedst mulige grund-
vandsbeskyttelse, og oplandsskala-værktøjer kan agere som en fælles forståel-
sesplatform i denne henseende. 
 
At gennemføre oplandsanalyser sker naturligvis ikke uden forbrug af tid og 
ressourcer. Imidlertid vil oplandsanalysernes bidrag til overblik over trussels-
billedet i oplandet give muligheder for at optimere beskyttelsesindsatsen for en 
omkostning, der ofte vil udgøre en meget lille andel af de samlede omkostnin-
ger i forbindelse med en indsatsplan. 
 
Udredningen af behov og muligheder er mundet ud i en vision for, hvorledes 
risikovurdering og prioritering kan udføres. En af de helt store udfordringer 
for implementering af analyser på oplandsskala ligger i at få disse integreret i 
regionernes administration. Visionen er derfor tænkt ind i regionernes eksiste-
rende administrative struktur for at implementeringen kan foregå så gnid-
ningsfrit som muligt.  
 
Visionen lægger op til, at konkrete risikovurderinger udføres på lokalitetsni-
veau og at prioritering af rækkefølgen udføres ved hjælp af risikobetragtninger 
på oplandsskala med løbende feedback mellem de to niveauer. 
 
Der er identificeret en række mangler i denne vision, som bør afhjælpes før en 
systematisk implementering er mulig. 
 
Gennemgangen af grundlag og praksis for risikovurdering på lokal skala afslø-
rer et behov for retningslinjer og beslutningsstøtteværktøjer på de højere vi-
densniveauer (udvidede undersøgelser og afværgeprojekter), hvor ønsket er en 
kvalificeret vurdering af størrelse af risiko, vurdering af effekt af oprensning af 
forureningskilden og fastlæggelse af start- og stopkriterier for afværge og mo-
nitering. Der vil blive taget hånd om en række af disse udfordringer i det aktu-
elle teknologiudviklingsprojekt ”Fastlæggelse af start- og stopkriterier ved op-
rensning af grundvandsforureninger”. 
 
Risikovurdering og prioritering på oplandsskala er udfordrende, og der er 
identificeret behov for et sæt retningslinjer, som hjælper brugeren på vej og 
sikrer, at oplandsanalyserne udføres på systematisk og gennemsigtig vis. Sim-
ple GIS-baserede screeningsmetoder er effektive til en overordnet overbliks-
skabelse, men avancerede værktøjer er nødvendige for at tage højde for mere 
komplekse lokalitetsdata.   
 
Der er desuden identificeret en række datamangler, der foreløbigt forhindrer 
at analyser på oplandsskala kan implementeres bredt i administrationen, og 
der vil formentlig gå nogen tid inden regionernes GIS-baserede risikoscree-
ningsværktøj GISP er implementeret overalt, og dette er grundlaget for mere 
detaljerede oplandsanalyser. 
 
Vigtige elementer i fastlæggelse af retningslinjer for analyser på oplandsskala 
er således, hvordan disse kan udføres under hensyntagen til dels at ambitions-
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niveauerne i forskellige oplande kan variere og dels at datamangel eller –
utilgængelighed kan være en alvorlig hæmsko. 
 
Der er givet forslag til en række udviklingsprojekter til afhjælpning af de iden-
tificerede mangler. Forslagene omfatter: 
 En håndbog for risikovurdering og prioritering af punktkilder på op-
landsskala, som tager højde for de ovenfor skitserede ønsker til ret-
ningslinjer. 
 Statistisk gennemgang af eksisterende forureningssager med henblik 
på dels af kunne blive skarpere i screeningen af hvilke punktkilder der 
er de væsentlige og dels at tilvejebringe bedre erfaringsdata for dårligt 
undersøgte lokaliteter. 
 En udredning af mulighederne for bedre beskrivelse af transporten 
gennem dæklagene og beregning af foruringsflux, herunder forskellige 
geologiske forhold, stofblandinger og beskrivelse af fri fase strømning. 
 En udredning af, hvordan metoder til usikkerhedsvurdering kan ind-
arbejdes under hensyntagen til administrative udfordringer. 
 En afdækning af mulighederne for at inddrage miljøøkonomiske be-
tragtninger i fremtidige værktøjer. 
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Appendiks A 
Eksisterende værktøjer til risikovurdering og flux-
bestemmelser på lokal skala 
1. Introduction 
 
Risk assessments of groundwater contamination from point sources are tradi-
tionally conducted at a local scale. Figure A.1 shows a conceptual model for 
local scale risk assessment of groundwater contamination from a point source 
located in the unsaturated zone. Two specific source-groundwater pathways 
are generally considered: 
 
1) Downward vertical transport of contaminants through the unsaturated 
zone to the groundwater table.  
2) Horizontal transport of contaminants in groundwater 
 
 
 
Figure A.1: General conceptual model for risk assessment of groundwater contamina-
tion from a point source at local scale. Different points of compliance (P1A, P1B and 
P2) are indicated representing common outputs of a risk assessment. An estimation of 
the mass discharge through a control plane is also a commonly applied measure of 
risk. Note that the location of P2 and the control plane are only indicative. The loca-
tion of P2 varies among specific risk assessment models, while the control plane posi-
tion usually is site-specifically determined. 
 
 
These pathways involve transport and fate in water, air and soil, and also free 
phase transport for specific types of contaminants. The pathways included 
depend on the location of the source and in some cases the vertical transport 
pathway in the unsaturated zone might be excluded.  
 
The output of a local scale risk assessment usually consists of the prediction of 
contaminant concentration levels in groundwater at a point of compliance 
Control 
plane 
GWT 
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Unsaturated 
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(see Fig. A.1). These concentrations should then comply with generic stan-
dards that usually are expressed as a contaminant-specific maximum concen-
tration level (MCL). If the concentrations do not comply with these stan-
dards, the point source is said to be a risk. However, recent literature has 
questioned whether the use of concentrations should comprise the sole meas-
ure of risk (Einarson and Mackay, 2001; Nichols, 2004; US EPA, 2003) and 
there is now a growing consensus among regulatory agencies and technical 
groups to use estimates of mass discharge as supplemental measure in risk 
assessment and remediation design at contaminated sites (Basu et al., 2006). 
 
 
2. Mass discharge 
 
Recent literature suggests using estimates of the mass discharge (M/T) as a 
supplement to predicted concentrations, when assessing the impact that a 
point source has on groundwater (e.g. Einarson and Mackay, 2001; Feenstra 
et al., 1996; Nichols, 2004; US EPA, 2003). The mass discharge (MD) is 
defined as the contaminant mass per unit time that migrates across a hypo-
thetical control plane located downstream of the source and perpendicular to 
the mean groundwater flow (cf. Fig. A.1). It is calculated by integrating the 
contaminant concentration and the groundwater flow over the area A of the 
control plane: 
 
  A dAMD qCn A      (1) 
 
where nA is a unit vector normal to the control plane, and q and C are the 
darcy flux field and concentration field at the control plane, respectively. 
 
The mass discharge is a dynamic measure of the total con-taminant impact 
from a given source and has found many useful applications in the literature. 
Mass discharge estimates have for example been found valuable for the as-
sessment of natural attenuation rates in plumes (e.g. Basu et al., 2006; Bock-
elmann et al., 2001; 2003; Kao and Wang, 2001; King et al., 1999) and for 
evaluating the potential impact on down-gradient receptors (e.g. Troldborg et 
al., 2008; Einarson and Mackay, 2001; Feenstra et al., 1996; Kalbus et al., 
2007). The coupling of estimates of the mass discharge and the source mass 
has furthermore gained considerable research attention over the past decade, 
especially for DNAPL sources (e.g. Basu et al., 2008; Christ et al., 2006; 
Falta et al., 2005b; Park and Parker, 2005; Parker and Park, 2004; Zhu and 
Sykes, 2004). This coupling is essentially a mass balance approach and is 
found valuable for estimating the source longevity and long-term impact on 
groundwater, assessing remediation timeframes and evaluating the benefits of 
source zone remediation (e.g. Falta, 2008; Jawitz et al., 2005; Soga et al., 
2004). 
 
Different methods for determining the mass discharge in the field exist. These 
have the common feature that the mass discharge is determined through a 
control plane of wells established downstream of the source and perpendicular 
to the overall water flow. In order to estimate the total mass discharge it is 
important that the wells are located in such way that the plume is fully cov-
ered. The most commonly applied method is the multilevel sampling ap-
proach, where the mass discharge is estimated from measurements of con-
taminant concentration and flow rate at a number of points in a multi-level 
sampling network (Kao and Wang, 2001; King et al., 1999; Soga et al., 2004; 
Tuxen et al., 2003). Other notable approaches for mass discharge estimation 
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are: the passive flux meter that aims at measuring the mass flux at each moni-
toring point directly using a permeable sorptive unit (Annable et al., 2005; De 
Jonge and Rothenberg, 2005; Hatfield et al., 2004), and the integral pumping 
test that determines the mass discharge from an inversion of concentration-
series measured over time in the water pumped from pumping wells installed 
along the control plane (e.g. Bauer et al., 2004; Bockelmann et al., 2001; 
2003; Herold et al., 2009; Jarsjö et al., 2005) 
 
The multi-level sampling and the integral pumping test approach provide a 
snapshot of the mass discharging through the control plane, while the passive 
flux meter approach provides a time-integrated mass discharge estimate and 
thus are less prone to temporal concentration variations. The methods have 
different advantages and drawbacks; which approach is the best depends on 
the site conditions, the project objectives and budgetary limitations (Suthersan 
et al., 2010). The different approaches have been compared in different stud-
ies and are generally found to yield comparable estimates of the mass dis-
charge (Bockelmann et al., 2003; e.g. Brooks et al., 2008; Kubert and Finkel, 
2006; Tuxen et al., 2006) 
 
A range of model tools have furthermore been developed for estimating the 
mass discharge. Generally, these tools calculate the mass discharge from in-
formation about water flow, source area, source mass and concentration lev-
els. Some of these models will be examined in the next section. 
 
A limitation of using mass discharge in the assessment of point sources is that 
these estimates can be prone to rather large uncertainties as they integrate 
uncertain distributions of both concentration and water flow (Nichols, 2004). 
A flux-based risk assessment generally requires a well characterised site with 
many data to obtain a reliable mass discharge estimate and so mass discharge 
estimates are more likely to be employed at later stages in a risk assessment. 
Furthermore, while a concentration-based risk assessment is easily related to 
limit values and thus can support decision-making this is presently not as 
straightforward for a flux-based risk assessment. Flux-based risk assessments 
might therefore be less easy for the public to understand. 
 
 
3. Models for risk assessment at local scale 
 
Where receptors are not directly exposed to contaminants, the risk assessment 
will have to be based on a prediction of the risk. This relies on an understand-
ing of how risks might occur and often involves the use of modelling. A large 
number of risk assessment tools exist for simulating and evaluating the impact 
from a contaminated site on groundwater. The complexity of these models 
range from simple screening tools to more advanced numerical transport 
models (ASTM, 1999; Walden, 2005). The complexity usually depends on 
the purpose of the model is and the stage in risk assessment it is developed 
for. 
 
Regardless of model complexity, the real-world system can only be repre-
sented approximately by a model. In order to do modelling and predictions it 
is necessary to simplify the system in question. The simplification is done 
through conceptualization, where the most important site-specific features 
and dominant processes are identified. Every model has its foundation in a 
conceptual model. The formulation of conceptual models for the contami-
nated sites is a key issue of risk assessments, and supports the identification 
and assessment of pollutant linkages (EA, 2004). The conceptual model can 
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be defined as a hypothesis for how a system or process operates and is based 
on the subjective judgment by the analyst. The conceptual model can be ex-
pressed quantitatively as a mathematical model (analytical or numerical) 
through which the appropriateness of the conceptual model can be tested by 
comparing model simu-lations to field observations (Bjerg et al., 2009; Brede-
hoeft, 2005; Konikow and Bredehoeft, 1992). 
 
Table A.1: Models for local scale risk assessment 
Models for assessing the con-
taminant impact on ground-
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General         
Aim/output:  
Concentration in point (CP) 
Natural attenuation (NA) 
Mass reduction (MR) 
Mass discharge (MD) 
Effect of remediation (ER) 
CP 
CP 
NA 
MR 
MD  
CP 
NA 
MR 
MD  
CP 
NA 
MR 
MD   
CP 
NA 
MR 
MD 
ER 
CP 
NA 
MR 
MD  
CP 
NA 
Stationary (S),  
Transient (T) S 
S 
T 
S 
T 
S 
T 
S 
T S 
S 
T 
S 
T 
Data base X  X X  X   
Built-in uncertainty analysis   X X     
Source         
Number of source modules 2 1 3 2 2 4 2 2 
Source strength function: 
Continuous (C),  
Decaying (D),  
Pulse (P),  
User specified (U) 
C 
  
C 
D 
C 
D 
P 
C 
D 
U 
C 
D C 
C 
D C 
Residual NAPL phase   X X X (X) X  
Unsaturated zone         
Infiltration  X  X X X X X X 
Diffusion in gas         3D 
Dispersion in water   1D 1D    3D 
Degradation   X X   X X 
Sorption   X X  X X X 
Fracture    X     
Saturated zone         
Advection (1D) X X X X X X X  
Hydrodynamic dispersion  1D 3D 3D 2D 3D 3D   
Degradation:  
First order (F) 
Sequential (S) 
Competition  (C) 
Degradation zones (Z) 
F 
F 
S 
C 
Z 
F F 
F 
C F 
F 
S 
Z 
 
Sorption X X X X X X X  
Mixing depth 0.25 
m 
User 
input 
Calc Calc User 
input 
Calc User 
input
 
i) JAGG is the risk assessment tool developed by the Danish EPA  
ii) BIOSCREEN (Newell et al., 1996) and BIOCHLOR (Aziz et al., 2000) developed by the US 
EPA 
iii) RISC4 is a commercial risk assessment model (Spence, 2001) 
iv) ConSim is a commercial model developed for the UK Environment Agency (Davison and Hall, 
2003) 
v) BioBalance is a freeware from Groundwater Services Inc. (Kamath et al., 2006) 
vi) ROME is developed by the Italian National Agency for Protection of the Environment (ANPA, 
2002) 
 85
Table A.1 presents a selection of models considered useful for risk assess-
ments of groundwater contamination at local scale. Numerical models have 
deliberately been excluded. The table gives an overview of the features in-
cluded in these widely used models. These models all use site-specific infor-
mation regarding released amounts of contaminant, geology, hydrogeology 
etc. to calculate the resulting concentrations in groundwater. Because the 
main focus is on concentration in a migrating plume or at some downstream 
receptor point, the risk is very dependent on processes like advection, disper-
sion, degradation, sorption and equilibration reactions. However, most of the 
tools also aim at quantifying the mass discharge over time from the source. 
 
Source models 
The models presented in Table A.1 differ in how the source zone is or can be 
represented. Some of the models allow the selection of different source mod-
ules. For example, RISC4 (Spence, 2001) and ConSim (Davison and Hall, 
2003) are capable of simulating transport of contaminants from a point 
source located in either the unsaturated zone or the saturated zone, while 
BIOSCREEN (Newell et al., 1996) and BIOCHLOR (Aziz et al., 2000) only 
consider a source in the saturated zone. 
 
 
Figure A.2: Simple conceptual source model 
 
In many cases the source zone is conceptualised as a box (Fig. A.2), where 
the complex contaminant source distribution is described by up-scaled or 
effective parameters. Analytical expressions for describing the leaching from 
the source zone with time (source strength functions) can then be derived. 
The tools in Table A.1 include different source strength functions. For exam-
ple, RISC4 allows the impact from an instantaneous pulse release of contami-
nants to be simulated. All the models can simulate the effect of having a con-
tinuous source zone concentration, C0, resulting in a constant mass discharge, 
MDsource, leaving the source with time: 
 
0CqAMDsource        (2) 
 
where A is the source area perpendicular to the overall water flow direction 
and q is the effective Darcy flow rate through the source zone. An implication 
of applying this simple leaching description in a risk assessment is that the 
output eventually will become stationary (assuming steady flow conditions as 
well). For point of compliance-based risk assessments this means that a stake-
holder often only needs to evaluate a single value (the steady-state concentra-
tion) in order to assess the risk, which can appear attractive from a practical 
point of view. The limitation of using Eq. (2) as a source term in a risk as-
sessment is, however, that it relies on the assumption of an infinite source 
mass and thus does not allow for an estimation of the duration of the con-
q  MDsource(t) Cs(t) 
A 
M(t) 
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taminant impact, which generally is considered an important output in a risk 
assessment. 
 
Most of the tools in Table A.1 are also capable of simulating source decay as a 
result of the contaminant mass leaching from the source. The decrease in 
source mass, M, as a function of time is usually described as: 
 
 )(tCqA
dt
dM
s      (3) 
 
where Cs(t) is the effective transient concentration leaving the source zone. 
Some authors include an additional term to Eq. (3) to account for source de-
cay due to for example degradation (e.g. Falta, 2008; Troldborg et al., 2008). 
Degradation in the source zone is often expected to be much smaller than the 
leaching out of the source (Eq. 3), but could be significant when investigating 
the long-term leaching (Falta et al., 2005b). 
 
Different analytical expressions have been proposed to describe how the out-
flow concentration relates to the source mass and the water flow through the 
source. Notable analytical expressions are presented in the Table A.2. The 
Power Law Model is a widely used expression for relating the source strength 
to the source mass (Basu et al., 2008; e.g. Zhu and Sykes, 2004) and is given 
by: 
 
 





0
)()(
M
tM
Sf
tC
c
s      (4) 
 
where S is the aqueous solubility of the compound, fc is the ratio between the 
initial effective concentration, Cs(t=0) and the aqueous solubility, M0 is the 
initial source mass and  is an empirical fitting parameter that accounts for 
the variability in both the source zone distribution and the flow field. The 
relationship between source concentration and mass is non-linear for all val-
ues of , except 0 and 1. Generally it is found that  > 1 for low-permeability 
zones, while  < 1 for high permeability zones with good contact between 
advecting water and the contamination (Falta et al., 2005a; Falta et al., 
2005b). However, many field cases have indicated that a  value of 1 seems 
appropriate (e.g. McGuire et al., 2006; Newell et al., 2006). 
 
By combining Eq. (3) and (4), Falta et al. (2005a) derive closed-form analyti-
cal solutions for Cs(t), M(t) and the mass discharge MDsource(t) over time for dif-
ferent values of . To describe the dissolution from a source, most of the tools 
presented in Table A.1 employ Eq. (4) with  = 1 to indicate a linear equili-
bration between the mass and concentration. An exponentially decaying 
source mass and mass discharge is then obtained: 
 
)exp()( tkfSqAtMD scsource     (5)  
 
with ks being the first-order source decay given by: 
 
 
0
0
0 M
CAq
M
SfAq
k cs
      (6) 
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This approach for describing the leaching from a source zone was also ap-
plied in Troldborg et al. (2008). However, instead of using a single box to 
represent the source zone, they suggested a modular leaching model consist-
ing of coupled reactors each representing different compartments of the 
source. The idea is that the reactors are assembled to represent the source 
zone as well as possible, depending on the specific site and the data availabil-
ity. When more data are available, a more detailed model can be justified. The 
leaching model by Troldborg et al. (2008) was further developed to account 
for presence of a residual NAPL phase in the source zone. The leaching from 
an area containing residual phase was modelled by setting  = 0 leading to a 
constant mass discharge leaving the source. The mass discharge was assumed 
to remain constant for as long as residual phase is present in the source after 
which  is again equal to 1 and the mass discharge decreases exponentially. 
 
BioBalance includes a similar leaching model, where the mass discharge is 
assumed constant until 50% of the source mass has been depleted (Kamath et 
al., 2006). Arey & Gschwend (2005) present a source model that describes 
the leaching of contaminants to groundwater from a LNAPL pool on top of 
the groundwater table, which is based on Eq. (5), but where the transverse 
area, A, is calculated based on dispersion-induced vertical mixing. 
 
Parker & Park (2004) present a leaching model based on the estimation of an 
effective Damkohler number, which represents the ratio between hydraulic 
residence time and the mass transfer reaction time. Their Damkohler model is 
given in Table A.2 (Basu et al., 2008; Parker and Park, 2004). The Damkoh-
ler number (=KeffL/ q ) depends on the effective mass transfer coefficient keff , 
which again depends on the empirical parameters k0, 1 and 2. 1 expresses 
the rate-limited dissolution depending on the contact time between the con-
taminant phase and the advecting water, while 2 describes the mass depletion 
and depends on the flow field, the source architecture and the correlation be-
tween the two (Basu et al., 2008; Parker and Park, 2004). 
 
In the Equilibrium Streamtube Model the source zone is conceptualised as a 
collection of non-interacting streamtubes, where the heterogeneity of the flow 
field and the source (DNAPL) distribution within the streamtubes is de-
scribed through a reactive travel time parameter,  (Basu et al., 2008; Jawitz et 
al., 2005).  represents the time at which a given streamtube is depleted of 
contaminant mass for a specific set of dissolution conditions and contaminant 
properties (Basu et al., 2008).  For the Equilibrium Streamtube Model ex-
pression presented in Table A.2 it is assumed that  follows a log-normal dis-
tribution, where the mean (ln) and standard deviation (ln) of ln  are con-
sidered to be fitting variables. 
 
In order to evaluate the ability of the different source models to simulate 
leaching from sources (especially containing DNAPL), several studies have 
tested them on synthetic cases based on numerical multi-phase modelling 
(Basu et al., 2008; e.g. Christ et al., 2006; Parker and Park, 2004), while fewer 
experimental applications are available especially in the field (Fraser et al., 
2008; Fure et al., 2006; King et al., 1999). 
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Table A.2: Selected source zone leaching models 
Source 
model 
Expression Reference Application 
Damkohler 
Model  


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tC effs exp1
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tM
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qkk
s
eff  
Parker & Park 
(2004) 
Basu et al. (2008) 
Developed 
mainly for 
DNAPL disso-
lution 
Power Law 
Model  





0
)()(
M
tM
Sf
tC
c
s  
Falta et al. (2005b) 
Zhu & Sykes (2004) 
Troldborg et al. 
(2008) 
Fraser et al. (2008) 
Arey & Gschwend 
(2005) 
Mainly used 
for dissolution 
of DNAPL, 
but also 
LNAPL and 
creosote 
Equilibrium 
Streamtube 
Model  


 
2
ln
2
1
2
1)(
ln
ln



terf
Sf
tC
c
s  
Jawitz et al. (2003; 
2005) 
Basu et al. (2008) 
Developed 
mainly for 
DNAPL disso-
lution 
Cs: average solute concentration leaving source zone.  
C0: initial solute source zone concentration.  
Keff: effective mass transfer coefficient.  
fc: fraction between initial source zone concentration and aqueous solubility.  
sK : effective saturated hydraulic conductivity of the source. 
M: contaminant source mass. M0: Initial contaminant source mass.  
S: aqueous solubility. L: source zone length in water flow direction.  
q : average Darcy flow through source zone. 
, k0, 1, 2, ln and ln are empirical fitting parameters 
 
Using Eq. (3) (in combination with one of the expressions in Table A.2) is 
more correct from physical point of view and can provide the user with an 
estimate of source longevity and impact duration. However, the utility of the 
upscaled source models for simulating leaching under various conditions de-
pends on whether the empirical parameters (e.g. ,, 1 and 2) can be prop-
erly estimated. These empirical parameters can have a dramatic influence on 
the source behaviour over time and are generally not easily determined. Christ 
et al. (2006) demonstrate that the lumped empirical parameter values are site 
specific and cannot easily be transferred from one site to another. They sug-
gest an upscaled model, which is based on parameters that can be measured 
in the field (the ganglia-to-pool ratio and the initial flux-averaged concentra-
tion leaving the source) to determine the transient source behaviour. At the 
moment, considerable research is focussed on the determination of appropri-
ate parameter values for these models under different site-conditions (e.g. 
Basu et al., 2008; DiFilippo and Brusseau, 2008; Falta et al., 2005a; Falta, 
2008). The analytical leaching models can, however, still help investigating 
the effect of source and flow heterogeneity in a simple way by treating the 
empirical parameters as random variables. 
 
Another critical issue related to the source zone models is that the initial 
source mass has to be estimated, which in most practical cases is very difficult. 
Another implication of using the decaying source modules is that the output 
of the risk assessment is transient. Although a transient output provides a bet-
ter foundation for decision-making, it might also in some cases be less trans-
parent, for example if the impact from different sources is to be compared, 
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e.g. a high mass discharge in a short period versus a lower mass discharge in a 
long period. 
 
Unsaturated zone 
Most point sources originate from contaminant releases at or near the land 
surface. In order for contaminants to reach an underlying aquifer they must 
pass vertically through the unsaturated zone. During the transport through 
the unsaturated zone the contaminants are subject to various attenuation 
processes, which often significantly influence the risk that a point source con-
stitutes to groundwater. It is therefore critical to account for these attenuation 
processes in the unsaturated zone when assessing the risk of groundwater con-
tamination from point sources. However, the transport in the unsaturated 
zone is rather complex as the contaminants can be transported in two phases 
(gas and water) that are coupled to each other and also vary both spatially and 
temporally. 
 
As indicated by Table A.1, the risk assessment tools describe the transport 
through the unsaturated zone in very simplified manner that completely ig-
nore the effect of gas phase transport. Generally, most risk assessment tools 
are found only to consider solute transport in infiltrating water (Karapanagioti 
et al., 2003). An implication of this is that point sources located under paved 
areas, where recharge is neglectable, will not pose a threat to groundwater. 
Many studies have, however, shown that transport in the gaseous phase is 
dominant, especially for volatile compounds such as BTEX and chlorinated 
solvents. For example, gas phase diffusive transport has in many cases shown 
to contribute significantly to the migration of contaminants to the groundwa-
ter table (Baehr et al., 1999; Dakhel et al., 2003; Pasteris et al., 2002) and to 
the spreading of contamination over a larger area resulting in lower concentra-
tions reaching the groundwater (e.g. Christophersen et al., 2005; Conant et 
al., 1996). Gas phase advection due to gas density gradients, barometric pres-
sure variations, fluctuating groundwater table and temperature changes has 
also shown to be an important transport mechanism for volatile organic com-
pounds (e.g. Auer et al., 1996; Falta et al., 1989; Mendoza and Frind, 1990; 
Parker, 2003). Furthermore, for a wide range of oil components aerobic mi-
crobial degradation is identified as a significant attenuation process in the un-
saturated zone (DeVaull et al., 2002; Hohener et al., 2006; Lahvis et al., 
1999), and has the potential to greatly reduce the contaminant impact on 
groundwater. 
 
Generally, a risk assessment model should incorporate the most important 
and dominant processes. Though many risk assessment models and analytical 
solutions exist for simulating contaminant transport in the unsaturated zone 
(e.g. ASTM, 1999; Connell, 2002; Jury et al., 1983; Ravi and Johnson, 1997; 
Shan and Stephens, 1995; Unlu et al., 1992), the majority of these do not 
account for both the combined gas and water phase transport and/or biodeg-
radation and usually describe the vertical transport as one-dimensional. This 
lack was identified by Troldborg et al. (2009), where a general approach for 
deriving water and gas phase analytical solutions describing the downward 
vertical contaminant transport through the unsaturated zone from a surface-
near source to an underlying aquifer was developed. The conceptual model 
for the downward vertical fate and transport through the unsaturated zone is 
shown in Fig. A.3. 
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Figure A.3: Conceptual model for contaminant fate and transport through a 
homogeneous unsaturated zone. 
 
The solutions in Troldborg et al. (2009) were derived based on the following 
general transport equation: 
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where Cw is the solute concentration in the water phase, R is the retardation 
coefficient, KH  is the dimensionless Henrys constant, w and a are the water 
and air content, respectively, Dw and Da are the dispersion tensor in water and 
air, respectively, qw is the water infiltration rate, and  is the first-order degra-
dation rate. Eq. (7) is the sum of the standard advective-dispersion transport 
equations for air and water coupled through the phase partitioning expression 
(Henrys law) Ca = KHCw. 
 
Eq. (7) can be solved analytically for a variety of boundary conditions and can 
thereby provide simple general solutions applicable for assessing the risk to 
groundwater from point sources. The transport equation can be modified to 
specific site conditions (e.g. the infiltration can be neglected for sources under 
paved areas) and provide solutions for both saturated and unsaturated condi-
tions. Based on Eq. (7) Troldborg et al. (2009) provide four analytical solu-
tions for assessing the risk posed by sites contaminated with volatile contami-
nants: a 3-dimensional solution accounting for infiltration, lateral gas diffu-
sion, sorption and degradation; a simple 1-dimensional screening model, and 
two one-dimensional radial gas diffusion models for use in simulating volatile 
organic contaminant diffusion in unsaturated soils with an impermeable 
cover. 
 
Three of these models were tested on sites contaminated with volatile com-
pounds to evaluate their applicability. It was hereby found that the both hori-
zontal diffusive spreading of contaminants in the gas phase and aerobic deg-
radation can substantially decrease the concentration levels reaching the 
groundwater table. These results were most sensitive to the water content and 
especially the degradation rate, while dispersivities only were influential at 
nearly saturated conditions. Although the 3-dimensional solution provided a 
more realistic picture of the contaminant spreading in the unsaturated zone, 
the simple 1-dimensional screening model was found to give a reasonable 
Groundwater 
Unsaturated
zone 
Contaminant 
source 
infiltration 
diffusion 
degrada-
ti
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approximation to the vertical transport for easy degradable compounds and/or 
at high water contents.  
 
The 3-dimensional model can be attractive for screening purposes as it does 
not rely on more site-specific input than the traditional 1-dimensional unsatu-
rated zone leaching models. However, an implication of using the 3-
dimensional model is that the coupling to a groundwater model becomes 
more complicated as the concentrations reaching the groundwater impact a 
larger (radial) area at the groundwater table and thus are not spatially constant 
(Troldborg et al., 2009). It should be noted that although the gaseous diffu-
sive transport might lead to a reduced risk from a concentration point of view, 
the mass discharge reaching the groundwater table is unchanged.  
 
The solutions of Eq. (7) are based on several simplifying assumptions that 
neglect potentially important aspects such as gaseous advection, heterogenei-
ties and the capillary fringe. However, they are still considered very suitable 
for an initial risk assessment, where the available data often are sparse. The 
vertical downward transport to groundwater can in some cases be dominated 
by presence of fractures, especially for clay media. Of the presented tools in 
Table A.1, only ConSim can allow for fracture transport by use of a double-
porosity module (Davison and Hall, 2003). Other analytical models for frac-
ture transport are available (Sudicky and Frind, 1982; e.g. Sudicky and Frind, 
1984) and can be used in risk assessment contexts given that the necessary 
fracture data are available. 
 
Saturated zone 
The tools presented in Table A.1 are very similar in the way that transport in 
the saturated zone is modelled. All of them simplify the groundwater flow as 
one-dimensional and steady, account for dispersion, can describe biodegrada-
tion through first-order kinetics and allow for linear sorption. 
 
Although all the tools account for hydrodynamic dispersion in the aquifer, 
there is a difference in how the dispersion is modelled and in the default dis-
persivity expressions. The same is the case for the estimation of the source 
zone mixing depth in the aquifer. Figure A.4 shows the steady centreline con-
centration distribution downstream of a source as calculated by applying a 
selection of the tools on a case study using the same input. The difference 
between results is due to the difference in default expressions for calculating 
dispersion and mixing depth. 
 
Degradation is identified as an important process in natural attenuation. Some 
of the tools in Table A.1 have an extended description of biological decay. 
BIOCHLOR can for example simulate sequential degradation of chlorinated 
solvents and can thus account for the formation of by-products, while BioBal-
ance account for competition effects when evaluation the degradation poten-
tial. 
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Input Value 
Solute source 
concentration [mg/l] 40 
Source width [m] 10 
Source length [m] 10 
Source depth (or 
screen length) [m] 2 
Hydraulic  
conductivity [m/s] 5e-5 
Hydraulic gradient [-] 8e-3 
Effective porosity [-] 0.2 
Length of plume [m] 120 
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Figure A.4: Steady-state centerline concentration distribution in groundwater down-
stream of the source zone calculated with three different risk assessment tools. The 
calculated concentrations are based on the same input values (shown next to the 
graph). Note that JAGG assumes that the source concentration is measured in a well-
screen of length 0.25 m. If not (the case here), the source concentration is corrected 
to account for dilution in the well-screen. 
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Appendiks B 
Usikkerheder ved risikovurdering 
1. Introduction 
 
Risk assessments of groundwater contamination are subject to large uncer-
tainties, especially when the aim is to predict beyond the range of available 
data, e.g. possible future impacts (Ferguson et al., 1998; von Krauss et al., 
2005; Refsgaard et al., 2006). Since risk assessments are used for supporting 
decisions at specific sites, it is essential that the uncertainties are taken into 
consideration to assure that resources are spent in the most cost-effective 
manner.  
 
However, uncertainties related to risk assessments of groundwater contamina-
tion from point sources are seldom considered in practice (Ferguson et al., 
1998). Most of the current risk assessment tools do not include uncertainty 
considerations at all (c.f. Table A.1, appendix A). Typically the uncertainties 
are dealt with by incorporating conservative assumptions throughout the risk 
assessment process. The risk assessment is thus based on a precautionary 
principle to account for the often inadequate available data, the poor concep-
tual understanding of the system and the ignorance. However, by assigning 
conservative values to all inputs in a risk assessment model, the outcome of 
the risk assessment will in many cases be highly improbable. It is important 
that the risk assessments are not too conservative since this may mean that 
funds are needlessly being spent cleaning up contamination which poses 
minimal environmental threat. A proper characterization of uncertainty is 
therefore essential in order to produce a reliable and transparent risk assess-
ment and can in the end lead to better decision making (Cushman et al., 
2001).  
 
 
2. Terminology and definitions 
 
Uncertainty means different things to different people and is often confused 
with related terms such as error, risk and ignorance (Beven, 2009c; Ferguson 
et al., 1998). While error can be seen as the deviation from reality (the true 
state), uncertainty arise because we usually do not know what the true state is. 
This implies that uncertainty is a state of confidence and thus is subjective.  
Different people will reach different conclusions about how uncertain some-
thing is, depending on their own experiences and worldview, as well as the 
quantity and quality of information available to them (Brown, 2004; Heu-
velink et al., 2007; Refsgaard et al., 2006). From the above it follows that ex-
pressing and reporting the results from a risk assessment with uncertainty 
bounds does not guarantee that the truth is within these bounds, because the 
uncertainty could be based on wrong judgment as a result of ignorance (Refs-
gaard et al., 2007). Thus, there is no unique solution to representing and es-
timating uncertainties. In some sense it does not matter how the uncertainties 
are estimated as long as it is clearly stated what the assumptions behind the 
uncertainty analysis are (Beven, 2009c). 
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Walker et al.(2003) present a framework providing a general holistic view of 
uncertainty in model-based decision support. They propose characterizing 
uncertainty as three-dimensional and discriminate between: 
  
The location of uncertainty refers to the sources of uncertainty i.e. where the 
uncertainty manifests itself within the model complex. Walker et al.(2003) 
identifies five locations that apply to most models: context, model structure, 
parameters, inputs and model outcome. The different sources of uncertainties 
in risk assessment of groundwater contamination and how they can be ad-
dressed will be briefly described in later sections. 
 
The level of uncertainty refers to where the uncertainty manifests itself along 
the spectrum between the unachievable situation of full determinism and total 
ignorance, where nothing is known. The different levels of uncertainty are: 
o Statistical uncertainty is the situation where all possible outcomes and 
their individual probabilities are (assumed) known. Addressing the un-
certainties through statistical analyses is the most commonly applied 
approach in natural sciences although this often cannot be justified 
(Walker et al., 2003).  
o Scenario uncertainty is when the possible outcomes are known, but not 
the associated probabilities. In this situation we often have to rely on 
scenario analyses, which is a commonly applied approach especially 
when we wish to predict future impacts and events. 
o Ignorance is the state where neither probabilities nor the range of possi-
ble outcomes can be defined. This situation occurs due to lack of 
awareness that knowledge might be wrong or imperfect and/or because 
there is fundamental uncertainty about the mechanisms and functional 
relationships being studied, e.g. chaotic system properties. The scien-
tific basis for developing scenarios in this situation is therefore weak 
(von Krauss, 2005). Total ignorance is at the extreme end on the scale 
of uncertainty, where we do not even know what is unknown (Walker 
et al., 2003). 
 
The nature of uncertainty is divided into i) epistemic uncertainty referring to 
cases where the uncertainty is due to lack of knowledge and thus can be re-
duced, and ii) aleatory uncertainty caused by inherent variability and ran-
domness in the behavior of the natural system being studied; an uncertainty 
that cannot be reduced or eliminated (Beven, 2009c; von Krauss and Janssen, 
2005; Walker et al., 2003). 
 
 
3. Sources of uncertainty in risk assessment 
 
In the following the uncertainties in risk assessment of groundwater contami-
nation from point sources will be briefly explained and characterized using the 
above framework by Walker et al. (2003). The focus will be placed on the 
sources of uncertainty.  
 
Model structure (conceptual model) 
Model structure uncertainty is the uncertainty related to the conceptual mod-
el. Every model has its foundation in a conceptual model, which relies on how 
we decide to represent and simplify the system under study. The conceptual 
uncertainties in risk assessments are due to incomplete understanding as well 
as the necessary simplifications imposed for describing complex phenomena 
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such as heterogeneous geology, hydrogeology and contaminant source distri-
bution, transformation processes etc.  
 
The conceptual uncertainties are difficult to quantify, because they in many 
cases cannot be described statistically or be separated from other sources of 
uncertainty. Despite many studies showing that the uncertainty in conceptual 
model is far more dominant than the model parameter uncertainty, the con-
ceptual model uncertainty is often neglected (Konikow and Bredehoeft, 1992; 
Neuman and Wierenga, 2003; Hojberg and Refsgaard, 2005). In models for 
risk assessment the conceptual uncertainty might have the greatest influence 
on the predictions, because these models often describe the system in a very 
simplified way and rely on scarce data. Usually risk assessment of groundwa-
ter contamination is based on only a single conceptual model. However, the 
uncertainty and ignorance mean that a variety of conceptual models may de-
scribe the system equally well (Beven, 2005). Selecting the appropriate con-
ceptual model(s) is a critical decision and one of the most difficult tasks in the 
modeling process, especially when only little data is available to support the 
model choice.  
 
One way of addressing conceptual uncertainty is by using multiple model 
simulation, where a number of plausible conceptual models are set up (and 
calibrated if data are available) to represent the system under study. The dif-
ference between the results from the different (accepted) conceptual models 
can then be seen as an expression of the conceptual uncertainty related to the 
overall model results (Refsgaard et al., 2006). The output from the different 
conceptual models can also be combined, for example through Bayesian 
model averaging (Hoeting et al., 1999; Neuman, 2002; Rojas et al., 2008; 
2009). Multiple model simulation has for example been used for accounting 
for different geological interpretations of the same aquifer system (Højberg 
and Refsgaard, 2005; Rojas et al., 2008; Troldborg et al., 2007) and also in 
combination with alternative source zones (Cypher and Lemke, 2009; Sohn et 
al., 2000; ; Troldborg et al., submitted).  
 
The use of multiple conceptual models can be seen as a more robust way of 
handling surprises related to conceptual model uncertainty. Using this ap-
proach the conceptual uncertainty is, following the framework by Walker et al. 
(2003), considered as a scenario uncertainty. However, the multiple model 
approach only allows for an incorporation of the conceptual models we can 
perceive and important plausible models might be overlooked due to igno-
rance. New data could therefore still result in surprises leading to rejection of 
some of the conceptual models and/or formulation of new conceptual models.  
 
Input and parameter uncertainty 
The number and types of model inputs and parameters depend on how the 
system is conceptualized and are thus directly related to the model structure. 
Inputs are system data that drive the model (such as climate data or pumping 
rates), while parameters are intended to represent intrinsic characteristics of 
the location (or of a process), where the model is applied (Beven, 2009c; 
Refsgaard et al., 2007). The distinction between inputs and parameters can be 
somewhat confusing, because a quantity with the same name might be con-
sidered a parameter in one model, but an input in another. For example, the 
hydraulic conductivity is sometimes considered a parameter that is adjusted in 
an attempt to match simulations and observations of e.g. water level. How-
ever, in many risk assessment models (like the ones presented in Table A.1, 
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appendix A), where the output entirely relies on the data fed to them, the hy-
draulic conductivity is considered an input and is not calibrated.  
 
Both model inputs and parameters are associated with uncertainties that are 
strongly related to the available measurements. Not only are the data in risk 
assessments (and in many other model applications) usually very limited; they 
are also themselves subject to errors and furthermore only represent values at 
particular locations (points), scales, time spans and periods (snapshots). Of-
ten measured values are therefore not related to the parameter or input values 
needed in the model, even though they may have the same name (Beven, 
2009c). For example, hydraulic conductivities are often measured based on 
small soil samples and can vary orders of magnitude over short distances. 
However, most risk assessment models assume homogeneous aquifer condi-
tions in the entire domain and thus require an effective hydraulic conductivity 
value that represents a much larger volume (Beven, 2009c).  
 
Because of the limited data available, it is often necessary to resort to input or 
parameter values from the literature or by extrapolating from other (similar) 
sites. However, in this case it is important to be aware of the unique site con-
ditions from which the values are extrapolated, because these might stem from 
calibration of a different type of model, represent a different scale etc.  
The uncertainty associated with model inputs and parameters are usually 
treated as statistical uncertainty. In the literature several examples exist, where 
the influence of input and parameter uncertainty has been investigated, also 
for risk assessment models (see section 4). 
 
 
4. Methods for estimating uncertainty in risk assessments 
 
A large number of methods exist for quantifying uncertainties in model simu-
lations (see reviews in e.g. Beven, 2009a; Blasone, 2007; Matott et al., 2009; 
Refsgaard et al., 2007; Saltelli et al., 2006; Zadeh, 2005). These methods can 
roughly be divided into two groups depending on whether data exist for mod-
el calibration or not. In the following, different methods for estimating uncer-
tainties in risk assessments are briefly described.  
 
No data available for model calibration 
In risk assessments of groundwater contamination it is often necessary to 
make predictions without having any data for calibrating or conditioning the 
model output, e.g. when predicting possible future impacts. In such cases, the 
output of the risk assessment depends entirely on the chosen input values and 
the prior assumptions made by modeler regarding feasible model structure(s), 
parameter values and boundary conditions (Beven, 2009b).  
 
One way to evaluate how the output of a risk assessment model relies on the 
information fed into it and how the variation in the output can be ascribed to 
different sources of variation is by conducting a sensitivity analysis (Saltelli et 
al., 2000). A sensitivity analysis can identify what inputs and parameters the 
risk assessment result is most sensitive to and can thus reveal where efforts 
and data collection should be targeted in order to reduce the output uncer-
tainty. Different types of sensitivity analysis can be carried out (Blasone, 
2007). A local sensitivity analysis investigates how the model output changes 
relative to the change in each input parameter while keeping all the other in-
puts at a fixed level. Global sensitivity analysis attempts to evaluate the output 
sensitivity due to the uncertainty in the input variables, both singly and in 
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combination with one another. Different approaches for global sensitivity 
analysis exist such as variance-based sensitivity analysis (e.g. Sobol, 2001) 
and generalised sensitivity analysis (e.g. Spear and Hornberger, 1980). Sensi-
tivity analyses are widely applied in modelling studies, also in risk assessments 
(a few examples are given in Table B.1).  
 
The uncertainty of the model output due to parameter and input uncertainties 
can be addressed using a forward uncertainty analysis (Beven, 2009b). Here 
the uncertainty of the input parameters is specified through a range of possi-
ble values together with a function expressing the probability of the different 
values within the range. The uncertainties in the input parameters are then 
propagated through the model to produce an overall (probability) distribution 
of the model results. The propagation of the uncertainty is typically con-
ducted using either probabilistic methods such as Monte Carlo simulation 
(e.g. Brown and Heuvelink, 2007),  first- and second-order reliability meth-
ods (FORM/SORM) (e.g. Ditlevsen and Madsen, 1996) and moment analy-
sis (e.g Andricevic and Cvetkovic, 1996) or possibilistic methods such as 
fuzzy approaches (e.g. Zadeh, 2005). In the literature several examples exist 
where forward uncertainty analysis has been applied to models for risk as-
sessment of groundwater contamination (see Table B.1).  
 
Critical for all the above methods is the prior assumptions made regarding 
what elements in the model that are considered uncertain and how the uncer-
tainty is represented. It can be difficult to specify e.g. prior probability density 
functions (pdf) to the various model input parameters, especially when the 
parameters are correlated, which is often the case. If the number of uncertain 
parameters is high the choice of a proper sampling strategy will furthermore 
be important for the results obtained (Beven, 2009b).  
 
Table B.1: Overview (not exhaustive) of uncertainty methods applied in risk assess-
ment of groundwater contamination from point sources. Note that catchment scale 
risk assessment refers to studies that have investigated the contaminant impact on 
abstraction wells. 
Method Local scale Catchment scale 
Sensitivity 
analysis 
 Avagliano et al. (2005)  
Thornton et al. (2001)  
Volkova et al. (2008) 
Arey & Gschwend (2005)  
Chisala et al. (2007) 
Tait et al. (2008) 
FORM/ 
SORM 
Hamed et al. (1995; 1996a; 1996b)  
Hamed & El-Beshry (2006) 
Lemming et al. (2010) 
Unlu et al. (1995) 
 
Fuzzy/ 
possibilistic 
approaches 
Baudrit et al. (2007) 
Guyonnet et al. (1999) 
Kumar et al. (2006) 
Nobre et al. (2007) 
Zhang et al. (2009)  
Forward 
uncertainty 
analysis 
Monte-
Carlo 
Bobba et al. (1995) 
Guyonnet et al. (1999) 
Hamed et al. (1995; 1996a; 1996b) 
Kuber & Finkel (2006) 
Unlu et al. (1995) 
Arey & Gschwend (2005) 
Chisala et al. (2007)  
Lemke & Bahrou (2009) 
Tait et al. (2004; 2008)  
Scenario 
analysis 
Multiple 
conceptual 
models 
Bobba et al. (1995) 
Sohn et al. (2000)* 
Troldborg et al. (submitted)* 
Overheu et al. (2010) 
 
Nonlinear 
regression  
Barlebo et al. (1998)* 
Sonnenborg et al. (1996)* 
Tiedeman & Gorelick (1993)* 
 
Bayesian/ 
maximum 
likelihood 
approaches 
Gaganis & Smith (2008)* 
Schwede & Cirpka (2010)*  
Sohn et al. (2000)* 
Troldborg et al. (submitted)* 
 
Inverse  
modelling 
 
GLUE  Tait et al. (2004a)* 
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* In these studies, data have been used to condition the model output uncertainty. 
 
Data exist for model calibration 
The above methods for quantifying uncertainty can also be used in situations 
where data are available for calibration. However, once data are available it is 
possible to evaluate the performance of the models used and carry out an in-
verse problem i.e. calibrate the model outcomes with historical data. The un-
certainty of the model output (as well as in model parameters) can therefore 
in this case be constrained by the available observations.  
 
Many approaches exist for model calibration and validation, for evaluating 
model performance and for assessing the uncertainties of model outputs (see 
e.g. Beven, 2009a; Blasone, 2007; Yeh, 1986). The problem often encoun-
tered in calibration of environmental models is that of non-uniqueness, i.e. the 
fact that several sets of parameter values (as well as model structures) have the 
ability to produce equally good fits to the observations. This is particular the 
case with models that are over-parameterised and/or where the model pa-
rameters are strongly correlated (Beven, 2009a).  
 
In groundwater modeling the parameter and output uncertainties have often 
been estimated by use of inverse methods like the nonlinear regression ap-
proach (e.g. Doherty, 2005; Hill and Tiedeman, 2007) and Monte Carlo-
based techniques such as Bayesian uncertainty estimation and Generalized 
Likelihood Uncertainty Estimation (GLUE) (Beven and Binley, 1992). Table 
B.1 present a subset of inverse methods applied in risk assessment of ground-
water contamination from point sources. 
 
 
5. Mass discharge uncertainty 
 
In the following the uncertainty related to mass discharge estimation from 
contaminated sites at local scale is described. The mass discharge uncertainty 
also constitutes a vital input for the catchment scale risk assessment.  
 
Uncertainty of mass discharge across multi-level control plane 
The uncertainty of estimating the mass discharge passing a multi-level sam-
pling network has been explored in both synthetic and field studies. The re-
sults from those are summarized in Table B.2. These studies have all focused 
on the uncertainty in estimating a snapshot of the mass discharge. The advan-
tage of the synthetic studies is that the results can be compared to a syntheti-
cally generated true mass discharge from which the relative mass discharge 
error can be quantified. Li et al. (2007) and Schwede and Cirpka (2010) use 
this approach to evaluate the applicability of their proposed methods for 
quantifying mass discharge uncertainty.  
 
For field studies, the true mass discharge is unknown, so here the relative 
mass discharge uncertainty (i.e. standard deviation divided by mean) is calcu-
lated in stead (see Table B.2). Note that both the relative mass discharge error 
and uncertainty was quantified in the study by Schwede and Cirpka (2010).  
 
The main motivation for most of the studies in Table B.2 is to investigate the 
number of sample points required to obtain reliable mass discharge estimates.  
Li et al. (2007) find that in cases with little source mass removal and full 
breakthrough at the control plane, a sampling density (defined in Table B.2) 
of 1% or higher is adequate for an accurate mass discharge estimate (i.e. less 
than 20% error). Their study considered a relatively homogenous situation. 
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When the aquifer or the concentration distribution becomes more heteroge-
neous the errors might be significantly higher. Kubert and Finkel (2006) find 
that the spatial sampling intervals at the control plane should be in due pro-
portion to the spatial correlation length scales of the hydraulic conductivity 
field to reduce the estimation errors. They also conclude that the widely used 
approach of interpolating measurements of hydraulic conductivity and con-
centration in points provides poor mass discharge estimates for heterogeneous 
aquifer situation.  
 
Table B.2: Uncertainty of mass discharge estimates based on multilevel sampling at 
different sampling densities, degree of heterogeneity and control plane locations for a 
(assumed) steady contaminant plume situation. The uncertainty is given as relative 
error for the synthetic studies and relative uncertainty (standard deviation/mean) for 
field studies. 
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No. of sampling 
points 32 40 40 9 25 80 28 
b) 210 9 b) 
Control plane area 
(m2) 60 80 80 77 160 2800 30 250 
Sample support 
(m2) c)  0.063 0.09  0.5  0.1 
Sampling density 
(%) d) 3.3 3.1 3.1 1 3  0.5  0.4 
Mass discharge 
relative uncertainty 
(%) 
     40 50 12 76 80
Mass discharge rel. 
error (%) ~15 ~40 100 20 10    61 2 
Variance of lnK 0.25 1 2 0.29 0.29 2.5 0.29 1 
Distance to control 
plane 
22.5 4 40 160 2.7 16 33
Synthetic study (S) 
Field study (F) 
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Overall approach 
used e)  
GMC JGC EP IGM EP IGM 
a) The mass discharge error is here determined at many different sampling densities. 
b) Mass discharge uncertainty is also conditioned on measurements up/downstream of the 
control plane as well as on the boundary conditions. 
c) Sampling support is the area that the measurement is assumed to represent (usually the grid 
cell size) 
d) Sampling density is the number of sample points times the sampling support divided by the 
control plane area  
e) GMC: Geostatistical Monte Carlo simulation; IGM: Inverse geostatistical modelling;  
     JGC: joint geostatistical conditional simulation; EP: Error propagation. 
 
 100 
It is interesting to note that although both Schwede and Cirpka (2010) and 
Troldborg et al. (submitted) use low sampling densities, they still provide 
fairly narrow uncertainty bounds. The reason for this is that in the study by 
Schwede and Cirpka (2010) the mass discharge is also conditioned on the 
true boundary conditions (the same as having perfect knowledge of the source 
zone and hydraulic boundaries), which clearly will constrain the uncer-
tainty/error bounds. In Troldborg et al. (submitted) the boundaries are not 
known and instead represented by multiple conceptual models based on site 
investigations. This means that, although the number of sampling points at 
the control plane is low, data obtained from site investigations outside the 
control plane have also been incorporated into the applied model set-up and 
therefore help constraining the uncertainty. It should also be noted that the 
distance from the source zone to the control plane in Troldborg et al. is much 
larger than in the other studies. This is likely to give a more smooth spatial 
concentration distribution at the control plane and could explain why the rela-
tive mass discharge uncertainty obtained is comparable to the other studies. 
 
Uncertainty of transient mass discharge estimates 
The studies in Table B.2 provide insight into the expected uncertainty related 
to the estimation of mass discharges in the field with respect to number of 
samples, degree of heterogeneity etc. However, in order to quantify the uncer-
tainty of transient mass discharge estimates as calculated by local-scale leach-
ing models (c.f. appendix A) the above methods can in most cases not be 
used, because the data to validate and support this kind of calculation are 
rarely present. In this case, the mass discharge uncertainty can be assessed by 
use of forward uncertainty analysis or by qualitative approaches.  
 
In the Borehole Optimisation System (BOS) by Tait et al. (2004a), continu-
ous mass discharge estimates through the unsaturated zone to groundwater 
(using Eq. A-2, appendix A) from all potentially contaminated sites in a 
catchment are determined probabilistically by use of Monte-Carlo simulation. 
In the application of BOS to two case studies, the mass discharges were esti-
mated assuming the source concentrations to be constant (a fraction of the 
solubility), while the source area and infiltration rate were treated as random 
variables (Chisala et al., 2007; Tait et al., 2008).  
 
Troldborg et al. (2008) and Overheu et al. (2010) attempt to estimate the 
transient mass discharges based on measured data at the contaminated site. 
The related uncertainties are in Overheu et al. (2010) assessed using a scoring 
system. This qualitative approach is based on a series of questionnaires, where 
both the historical data and the site investigation data are evaluated. In order 
to estimate the mass discharge from point sources where no data (i.e. poten-
tial sources) or only few data are available a set of default values are used and 
the hereby estimated mass discharge is assigned the maximum uncertainty 
score (Capital Region of Denmark and Region Zealand, 2010).  
 
 
6. Uncertainties in catchment scale risk assessment 
 
For the catchment-scale model the uncertainties are highly related to the 
groundwater model, which will be described in more detail in the following. 
However, the uncertainty at catchment scale is also related to the contaminant 
degradation rate during the transport from the point sources to the water sup-
ply well. For example, from a sensitivity analysis Chisala et al. (2007) and 
Tait et al. (2008) found that the contaminant degradation rate during the 
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transport through the catchment was a very critical parameter for the pre-
dicted concentration at a borehole.  
 
Uncertainty in catchment delineation 
The uncertainties related to the groundwater model influence the delineation 
of the catchment area as well as the travel times from the contaminated sites 
to the water supply. The catchment determines which sites are potential 
threats to the water supply, and a reliable delineation of the catchment bound-
ary is therefore crucial for the final risk assessment and prioritization. The 
exact location of the catchment border can be particularly important for point 
sources located close to the simulated catchment boundary.  
 
Although the groundwater model usually can be conditioned on several ob-
servations of e.g. hydraulic head, stream discharge and drawdown data from 
pumping tests, it is likely that many different parameter sets will fulfill a given 
calibration criteria equally well. Furthermore, the model structure is also un-
certain, which especially is related to how the hydrogeology is interpreted and 
conceptualized in the model as well as to the chosen boundary conditions.  
Catchment delineation is often carried out using backward particle tracking 
methods in hydrological models. To account for the uncertainties in the 
catchment delineation the macro-dispersion approach presented by Frind et 
al. (2002) could be applied, where backward advective-dispersive modelling is 
used to determine probability-of-capture plumes. A probabilistic approach 
similar to the one employed in BOS (Tait et al., 2004a), which is based on the 
use of Monte Carlo and/or GLUE, could also be used to account for uncer-
tain model parameters. Monte Carlo based methods have been widely used to 
obtain probability maps of the spatial distribution of the catchment (e.g. Vas-
solo et al., 1998; Feyen et al., 2001; 2003; Stauffer et al., 2005; Riva et al., 
2006). 
 
The above approaches typically only account for the uncertainties in hydro-
geological parameters. However, aquifer systems can be very complex, where 
multiple and discontinuous geological layers can create complex flow systems. 
Such systems are difficult to characterize in practice and to conceptualize for 
groundwater modeling purposes. The uncertainty related to the aquifer con-
ceptualization has shown to significantly influence groundwater modeling 
predictions in a way that can not be captured by parameter uncertainty 
(Højberg and Refsgaard, 2005; Rojas et al., 2008; Troldborg et al., 2007).  
 
The importance of the hydrogeological conceptual model on the capture zone 
delineation as well as on the catchment-scale risk assessment of a contami-
nated site was demonstrated in Tuxen (2008). Two conceptual hydrogeologi-
cal models (A and B) were here formulated for an area around a water supply 
located north of Copenhagen, Denmark. The conceptual models were based 
on different interpretations of the stratification of the quaternary deposits and 
implemented in two different groundwater models as illustrated in Figure B.1. 
Geology A is based on a planar structured geology, where an upper and a 
lower aquifer are separated by a clay layer, while Geology B is represented by 
inclined and more discontinuous layers. 
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Figure B.1: The two hydrogeological models (A and B) as implemented in MOD-
FLOW (McDonald and Harbaugh, 1988) along the same cross section. Note that 
some of the indicated boreholes have been projected onto the cross section and that 
more boreholes have been used in the interpretation of geology B. 
 
The two groundwater models were calibrated against the same head and 
drawdown data and were hereby found to perform equally well in describing 
the prevailing flow picture in the area. Particle tracking scenarios were carried 
out with both groundwater models to investigate the potential transport path-
ways from a contaminated site located near the water supply. Given the cur-
rent operation of the water supply wells both models revealed that a contami-
nation at this site was unlikely to reach the water supply, but instead would 
discharge into a nearby stream. However, as the water supply had been oper-
ated with larger abstraction rates in the past, the same particle tracking sce-
nario was also carried out using the historical abstraction rate. Hydraulic head 
data were not available for this past period and it was therefore not possible to 
validate the obtained flow pattern under the historical pumping situation. The 
results of the particle tracking were substantially different for the two ground-
water models as shown in Fig. B.3. For model A the particles released at the 
site were more or less unaffected by the increased pumping rate and again 
ended up in the nearby stream, while the released particles according to model 
B would enter the water supply through a geological window.  
 
The above results show how the uncertainty related to the conceptual hydro-
geological model can influence the location and extent of a capture zone and 
therefore also affect the catchment scale risk assessment of contaminated sites. 
Overheu et al. (2010) propose to incorporate different hydrogeological inter-
pretations into the groundwater modeling in order to account for these con-
ceptual uncertainties in catchment scale risk assessments. Multiple model 
simulation is seen as a more robust way to handle the conceptual uncertainty 
Sand GravelClayFractured chalkCompact chalk
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and the use of statistical approaches such as multiple point statistics (Stre-
belle, 2002) and transition probability geostatistics (e.g. Carle and Fogg, 
1997; Weissmann et al., 1999) are increasingly being used to generate multi-
ple conceptual geological models. 
 
 
 
Figure B.2: Particle traces from a contaminated site during the historical pumping 
scenario as simulated with model A and B (modified from Tuxen et al., 2008). 
 
Uncertainty in prioritization of point sources at catchment scale 
It is clear that the uncertainties related to both the estimated mass discharges 
at local scale and the capture zone delineation may have a high impact on the 
prioritization of contaminated sites at catchment scale. These uncertainties 
need to be accounted for in order to carry out a more robust prioritization.  
 
Overheu et al. (2010) attempt to do so by using a systematic scoring system 
that is tailored to the concerns of the specific catchment area. The system 
A 
B 
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classifies and ranks the identified sites by assigning weights to different pa-
rameters including the magnitude and duration of the calculated mass dis-
charge, the travel time from the site to the water supply as well as the uncer-
tainty related to both the estimated mass discharge and the capture zone de-
lineation. Although this scoring system is simple, it still illustrates at which 
sites the uncertainties are expected to be the largest and where more investiga-
tions thus are needed. However, it should be noted that the resulting prioriti-
zation is highly dependent on the subjectively assigned scores and it is there-
fore recommended that these scores are determined in consultation with the 
authority responsible for the catchment of concern. 
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Appendiks C 
Oplandsmodeller 
1. Introduction 
 
The motivation for carrying out risk assessment at a catchment scale is two-
fold: 1) initiating action at a site (e.g. remediation) is usually driven by its im-
pact or its possible future impact on a receptor, and 2) the multiple sites lo-
cated within the catchment can be handled collectively and the risk from each 
of these sites can be assessed at the same endpoint (i.e. the receptor). The 
risks from different sites can therefore be compared, which allows prioritising 
and ranking the many sites within the catchment area. The traditional risk 
assessment tools are less suitable for prioritisation purposes, because they 
consider the contaminated sites separately, and focus only on predicting 
plume concentrations at the local scale (Troldborg et al., 2008).  
 
Catchment scale risk assessment approaches can in principle be used to eva-
luate the contaminant impact on any kind of downstream receptors and has 
for example been used for assessing the impact from a point source on rivers 
and streams (e.g. Conant et al., 2004; Kalbus et al., 2007; McKnight et al., 
2010). Here, the receptor in focus is drinking water supply wells. Numerous 
studies have shown the rationale of assessing the risk of contaminated sites 
based on the impact on the water supply wells in the catchment (e.g. Einarson 
and Mackay, 2001; Tait et al., 2004a; Frind et al., 2006; Arey and Gschwend, 
2005; Troldborg et al., 2008; Kennedy and Lennox, 1999). 
 
Figure C.1 shows a conceptual model for the risk assessment of groundwater 
contamination from a point source within the catchment of a water supply. 
The pathway considered is the release of contaminants from the point source 
at local scale, contaminant transport in groundwater from the point source to 
the water supply well(s) and dilution at the well due to mixing of contami-
nated water with abstracted clean water. 
 
 
Local 
scale
Catchment 
scale
Point source
Supply well
 
 
Figure C.1: Conceptual model for risk assessment of a point source within the catch-
ment of a water supply well (modified from Troldborg et al., 2008) 
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2. Catchment-scale risk assessment approaches 
 
The delineation of well-field protection zones is a commonly applied ap-
proach for assessing the potential risk for abstracted groundwater at a supply 
well to become contaminated. Often different time-of-travel zones are deter-
mined displaying the time a contaminant will take to reach the well. These 
protection zones depend on the contaminant of concern and are usually de-
lineated based on backward particle tracking from the well (i.e. advection-
based). The delineation of the catchment and/or other protection zones is a 
key element in any catchment-scale risk assessment approach, because it de-
cides which contaminated sites pose a potential threat to the well.  
 
The existing catchment-scale risk assessment models can roughly be divided 
into i) vulnerability based methods that aim at providing maps of the most 
susceptible areas within the catchment to the well and usually rely scoring-
systems, and ii) mass discharge based approaches that aim at calculating the 
actual (future) contaminant impact on the water supply well from the sources 
identified in the catchment. 
 
Vulnerability-based methods 
The DRASTIC system (Aller et al., 1987) is one of the most widely used 
index methods for aquifer vulnerability mapping. DRASTIC considers seven 
geological and hydrogeological factors, but is independent of the contaminant 
nature, and thus is categorised as an intrinsic vulnerability method (Frind et 
al., 2006). Different modifications of the DRASTIC method have been pro-
posed in the literature (e.g. Babiker et al., 2005; Bojorquez-Tapia et al., 
2009), many of which have aimed to provide specific vulnerability maps, 
where contaminant use and behaviour are also accounted for (e.g. Nobre et 
al., 2007; Secunda et al., 1998; Tait et al., 2004b). In Denmark the system 
GISP (GIS-based Prioritisation) has been developed for the initial screening 
and prioritisation of sites and is a modification of DRASTIC (Danske Re-
gioner, 2007). GISP combines maps of the intrinsic vulnerability (based on 
factors such as recharge, thickness of protective clay layer, aquifer and water 
type, depth to aquifer, and distance to water supply) and administrative vul-
nerability (considers whether a site is located in an area of special drinking 
water interests and/or within groundwater catchment zones) with an industry-
compound-index (considers type of activities, likely or documented presence 
of contaminants, and contaminant mobility, toxicity and degradability).  
 
Several studies combine well-field protection zones with scoring-based vul-
nerability mapping methods (e.g. Nobre et al., 2007; Secunda et al., 1998; 
Somaratne and Ashman, 2007). For example, Tait et al. (2004b) present a 
score-based risk assessment methodology that combines groundwater protec-
tion zones (50 day zone, 400 day zone and the entire catchment) with chlo-
rinated solvent user industry data and an aquifer vulnerability index, in order 
to prioritise boreholes potentially at risk from chlorinated solvent contamina-
tion. 
 
Frind et al. (2006) developed a well vulnerability concept for investigating the 
impact of contaminant spills of limited duration within the capture zone of a 
well field. They use forward and backward transport modelling to generate 
intrinsic well vulnerability maps displaying different information such as ex-
pected contaminant arrival times, dispersion-related reduction in concentra-
tion and exposure duration. Frind et al. (2006) focus only on the protective 
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characteristics of the pathway medium. Enzenhoefer et al. (2010) extended 
this well vulnerability concept to also account for uncertainties by setting the 
concept into a probabilistic framework. 
 
Vulnerability approaches are valuable for an initial screening of contaminated 
sites and can support the identification of critical areas and determine where 
new investigations should be targeted at. However, most of these methods 
have a number of limitations (Worrall and Besien, 2005). The scores and 
weights are typically assigned subjectively and many studies have shown that 
different scoring-systems can provide substantially different results. Further-
more, the methods do usually not account for actual concentration measure-
ments and often poor correlation between vulnerable areas and actual concen-
tration measurements has been observed(Rupert, 2001). Thus, these methods 
can not demonstrate the actual threat to the groundwater resource at either 
the local scale or at the receptor (Tait et al., 2004b). To overcome this prob-
lem Worrall and Kolpin (2003) suggest calculating aquifer vulnerability based 
on concentration data from monitoring wells, while Rupert (2001) calibrates 
modified DRASTIC vulnerability maps with actual groundwater quality data. 
However, in order to prioritise the remediation efforts at point sources more 
site-specific information must be included.  
 
Mass discharge based approaches 
Many studies have used mass discharge estimates from point sources in order 
to evaluate how the water quality in the abstraction wells is impacted, because 
it is the mass discharge that defines the severity of the problem posed by a 
plume (Feenstra et al., 1996). Einarson and MacKay (2001) present a con-
ceptual framework for risk assessment and prioritisation of contaminated sites 
in a groundwater catchment. They proposed using mass discharge estimates 
from the point sources within the catchment to estimate worst-case concentra-
tion in the abstracted water at a supply well. Bauer et al. (2004) use a mass 
discharge approach to identify active contaminant sources and their individual 
source strength within the catchment for a protection well. They find that the 
mass discharge abstracted by the protection well could not be attributed to the 
mass discharge estimated from the identified potential sources and thus con-
clude that additional point sources might exist within the catchment area. 
  
Table C.1 presents an overview of existing catchment scale models that all 
can be used for estimating the contaminant impact on the water supply well. 
Tait et al. (2004a) presents the Borehole Optimisation System (BOS) for 
identifying the optimum locations for new supply wells in urban areas. BOS 
consists of three modules: a catchment zone probability model that uses a 3D 
groundwater model for a probabilistic delineation of the borehole catchment; 
a GIS based land use model that utilises historical maps and a land use data-
base to identify past and present surface activities located within the catch-
ment; and a stochastic pollution risk model to estimate the cumulative impact 
of a chosen contaminant from all identified sources relevant to a water supply 
well in a given year (Tait et al., 2004a). The applicability of BOS has been 
demonstrated in two case studies in the UK (Chisala et al., 2007; Tait et al., 
2008; Davison et al., 2002). 
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Table C.1: Models for catchment scale risk assessment of groundwater contamina-
tion. 
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Arey and Gschwend (2005) present a screening model to anticipate well wa-
ter concentrations and transport times for gasoline constituents (LNAPL) 
migrating from underground fuel tank releases to typical at-risk community 
water supply wells. Their approach uses mass discharge calculations based on 
average contaminated site conditions in the United States, and the uncertainty 
of the predicted contaminant levels in the supply well is evaluated stochasti-
cally.  
 
Troldborg et al. (2008) present the CatchRisk model for assessing the risk 
and prioritizing contaminated sites within the catchment for a water supply. 
CatchRisk combines site specific transient mass flux estimates from all known 
point sources at the local scale with simple catchment scale transport and fate 
simulations in a complex 3D groundwater system. The source model at local 
scale is designed to be flexible so that it can be tailored to the different types 
of point sources within the catchment as well as possible, because these 
sources may vary considerably in complexity and in data availability. 
CatchRisk was tested on a catchment area near Copenhagen, Denmark. 
Hereby, an integrated overview of the identified point sources in the area was 
provided and the sources most likely causing the observed contamination at 
the waterworks were identified. The method was found to be valuable as a 
basis for prioritizing point sources according to their impact on groundwater 
quality.  
 
The concept from Troldborg et al. (2008) was extended by Overheu et al. 
(2010) to incorporate an initial screening step based on a modified version of 
the Danish aquifer vulnerability method GISP, an uncertainty estimation step 
as well as a score-based prioritisation system. The uncertainty analysis consid-
ers i) the uncertainty in the catchment delineation by implementing different 
conceptual interpretations of the geological stratification as well as investigat-
ing the influence of historically varying abstraction rates, and ii) the uncer-
tainty in the mass discharge estimates through a score-based system. The pri-
oritisation system is flexible and assigns scores based on factors such as mag-
nitude and duration of contaminant impact on the supply well, and the uncer-
tainty related to both the mass discharge estimate as well as to whether the site 
is located within the catchment (Capital Region of Denmark & Region Zea-
land, 2010). The applicability of the method by Overheu et al. (2010) has 
been evaluated on two catchment areas in Denmark (Capital Region of Den-
mark, 2009; Region Zealand, 2010). 
 
Figure C.2 illustrates the general concept behind the risk-based prioritisation 
approaches presented in Troldborg et al (2008) and Overheu et al. (2010). In 
the area near a water supply well several point sources might have been identi-
fied as potentially or definitely contaminated. By use of conventional risk as-
sessment tools it might be found that some of these sites constitute a risk to 
groundwater at local scale (black dots), while others do not (white dots). Ide-
ally, all the black dots should be removed, but due to the limited resources we 
can only afford to remediate a few of these sites within the nearest future. Fol-
lowing the traditional risk assessment one might chose to remove the sites, 
where the highest concentrations have been measured or predicted at local 
scale. However, other aspects might be just as decisive, e.g. the amount of 
contaminant mass released from the point source to groundwater over time 
and whether and to what extent the water supply is affected. By applying a 
catchment-scale approach the point sources located within the capture zone 
(and thus pose a potential threat to the water supply) are identified and their 
impact on the abstracted water at the supply well can be estimated. Hereby, 
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the impact from the different sites within the capture zone can be compared 
allowing for a better prioritisation of the point sources in order to assure the 
abstracted groundwater at the supply well. 
 
 
Figure C.2: Concept of risk-based prioritization of point sources at catchment scale. 
 
Although catchment scale risk assessments based on mass discharge estimates 
have demonstrated to be very useful for various applications, there are still 
limitations to these types of approaches. The calculation of transient mass 
discharge estimates from the possibly numerous point sources in the catch-
ment is in most practical cases very difficult and prone to large uncertainties 
due to the often limited available data. The release of contaminants from the 
source over time is an unknown function and the available field data typically 
only allow for representing a snapshot of this possibly complex source deple-
tion function. In catchment scale risk assessments, the mass discharge estima-
tion relies on simple source depletion models (see appendix A). The appro-
priateness of the simple leaching models has been evaluated by comparing 
them to more advanced numerical simulators and is the focus of substantial 
research (see appendix A).  
 
The catchment scale considerations typically require a groundwater model 
that can simulate the flow patterns satisfactorily in the catchment area. This 
groundwater model also relies on many simplifying assumptions and is thus 
prone to inherent uncertainties (more on this in appendix B). In all the pre-
sented catchment scale risk assessment approaches, steady-state conditions 
are assumed meaning that for example infiltration and abstraction rates are 
fixed throughout the modeling period. Although Reilly and Pollock (1996) 
show that temporal variations in recharge in many cases is insignificant for the 
capture zone delineation, the temporal varying pumping rate, position, and/or 
number of active abstraction wells in the catchment can be critical.  
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Another limitation of the catchment scale approach is that the results can be 
very difficult to validate in practice. The catchment scale risk assessment 
model attempts to relate the mass discharge from identified contaminated sites 
directly to the observations at the water supply. However, although records of 
concentration over longer time periods might exist for the supply wells, the 
transient mass discharge estimates from the point sources are usually calcu-
lated based on relatively recent site investigation data. These estimates only 
represent the contaminant situation from the time of the investigations and 
onwards. In many cases it is therefore not possible to compare the calculated 
mass discharge from a point source directly to the measured concentrations at 
the water supply due to the transport time through the catchment. This time 
delay induce a knowledge gap that can be resolved only by having either past 
site data or future measurements at the waterworks, or by making some very 
strong assumptions about the source and its temporal behavior (release func-
tion, time of spill and location).  
 
In order to compare the mass discharges from the point sources with the ab-
stracted mass discharge at the supply well, the mass discharge from the point 
source needs to be extrapolated back in time (e.g. as in Fig. C.3). This was for 
example done when applying the model from Overheu et al. (2010) to a 
catchment north of Copenhagen, Denmark (Capital Region of Denmark, 
2009). To carry out the extrapolation it is assumed that only the mass in the 
source changes and all other conditions at the site are similar to the investiga-
tion time. Although this back-extrapolation in time is questionable and highly 
uncertain, a fairly good agreement was found between the simulated and ob-
served mass discharges at the waterworks. 
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Figure C.3: Extrapolation of mass discharge from a point source back in time (from 
the time of investigation to the time at which activities were initiated at the site).  
 
BOS assumes that the mass discharges from the different sites are continuous 
during the time the industry has been active at the given site. A site will there-
fore only affect the borehole in a given target year, if this year falls between 
the industry start date plus the travel time to the borehole and the industry 
stop date plus the travel time to the borehole (Chisala et al., 2007; Tait et al., 
2004a). Different studies have attempted to validate the results from the BOS 
approach and these studies generally find satisfactory agreement between ob-
served and modelled concentration values in various boreholes (Chisala et al., 
2007; Davison et al., 2002; Tait et al., 2004a; 2008).  
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A major constraint in applying catchment scale risk assessment approaches is 
the considerable workload related to the collection and interpretation of huge 
volumes of data from the many individual sites as well as from the catchment. 
These data are often spread among several parties and stakeholders making 
the data collection both difficult and time-consuming. The catchment scale 
simulations require the use of a groundwater model. If such model is not 
available it needs to be constructed and calibrated, which further adds to the 
burden of labor. 
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Appendiks D 
Erfaringer fra afprøvede oplandsmodeller 
I dette appendiks redegøres kort for omfang og erfaringer med fire afprøvede 
modeller til sammenstilling og risikovurdering af punktkilder på oplandsskala. 
Til sidst i appendikset  opsummeres elementerne i de afprøvede modeller i 
tabelform. 
 
 
1. Udredningsprojekt om BAM-forurening (Miljøstyrelsen, 2002)  
 
I BAM-miljøprojektet blev introduceret idéen om at superponere bidrag fra 
enkeltkilder i et opland og vurdere den samlede effekt på et vandværk. I et 
fiktivt modelsetup blev opstillet en række punkt- og fladekilder med erfarings-
baserede belastninger med dichlobenil (moderstof til BAM) for herefter at 
vurdere effekten på det indvundne vand på to fiktive vandværker i en række 
forskellige modelsituationer. 
 
Omfang 
Analysen tager udgangspunkt i et syntetisk grundvandsopland med 15% by-
mæssig bebyggelse og resten landbrugsområde. Der modelleres vandindvin-
ding fra et primært magasin under både by- og landområdet. Der er modelle-
ret udvaskning og konsekvensberegning for seks forskellige hydrogeologiske 
situationer, som samlet dækker de overordnede geologiske hovedtyper i Dan-
mark. 
 
Fokus for anvendelse: Risikovurdering i forhold til indvinding, vurdering af 
omkostninger for at redde ressource, vurdering af massebalance og generalise-
ring til landsniveau. 
 
Indledende screening: Nej 
 
Håndtering af forureningskilder: I by- og landområderne forudsættes hhv. 0,3% 
og 0,04% af arealerne behandlet med dichlobenil. Byområderne håndteres 
som fladekilder og landområderne som punktkilder med en tæthed på 5 ejen-
domme/km2, jf. Figur D.1. Der modelleres desuden behandling med dichlo-
benil på en jernbanestrækning og på de to introducerede vandværksgrunde. 
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Figur D.1 Syntetisk modelopland i BAM-projektet med fordeling mellem land 
og by samt placering af indvindingsboringer (Miljøstyrelsen, 2002) 
 
Modelkoncept: Lodret transport gennem dæklag via sprækkemodellen 
FRAC3Dvs og koblet til transport i grundvandsmagasinet vha. MOD-
FLOW/MT3D. Begge modeltyper er sat op til at håndtere transport og om-
dannelse af dichlobenil/BAM. Konceptet beregner herefter gennembrudskur-
ver for BAM på de to vandværker (beliggende i hhv. i by- og landzone). 
 
Usikkerheds- og følsomhedsvurderinger: Følsomhedsvurdering af geologisk mo-
del, nedbrydning, tilstedeværelse af sprækker og sandlag samt vandbalance i 
dæklag. 
 
Prioriteringsmodel: Nej 
 
Erfaringer 
Der er generelt observeret proportionalitet mellem kildestyrker og grund-
vandskoncentrationer. 
 
De modellerede grundvandskoncentrationer af BAM er fundet at ligge inden-
for de observerede koncentrationer i grundvandsovervågningen (0-2 µg/l). 
 
Resultaterne er generelt fundet følsommme overfor alle de medtagne paramet-
re i følsomhedsanalysen. De modellerede koncentrationer kan variere med 
flere størrelsesordener som følge af variationen og usikkerheden i de indgåen-
de parametre. 
 
Modelberegninger vurderes at kunne bidrage til udpegning af egnede place-
ringer af fremtidige indvindingsboringer, som undgår eller væsentligt reduce-
rer risikoen for BAM-påvirkning. 
 
Forståelsen af, hvorledes en BAM-forurening når frem til en vandværksboring 
er et kompleks samspil af en lang række faktorer: 
 Kildernes beliggenhed og kildestyrken 
 De aktuelle geologiske og hydrologiske forhold 
 Mulige lækageveje, f.eks. gennem utætte boringskonstruktioner 
 Jordens og magasinets evne til at tilbageholde og nedbryde stofferne. 
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2. Risikovurdering af punktkilder, RAP (Troldborg et al., 2008; Tuxen 
et al., 2006) 
 
RAP-projektet var et samarbejdsprojekt mellem Københavns Amt og DTU, 
hvor der blev arbejdet med en række problemstillinger omkring risikovurde-
ring og forurening fra punktkilder på både lokal skala og oplandsskala.  
 
Hvor BAM-projektet pionerede i forhold til superponering af bidrag fra en-
keltkilder, var RAP det første projekt, der systematisk sammenlignede reelle 
bidrag fra forskellige punktkilder i forhold til dels hinanden og dels påvirknin-
gen i nærliggende indvindingsboringer. 
 
Omfang 
Til risikovurderingen på oplandsskala i RAP-projektet er der udviklet et kon-
cept, der på systematisk vis håndterer forureningsmasse og udvaskning fra en 
række punktkilder på lokal skala og via en simpel partikelsporingsmodel trans-
porterer enkeltbidragene til indvindingsboringerne, hvor individuelle gennem-
brudskurver kan summeres og sammenlignes med observationer. 
 
Fokus for anvendelse: Risikovurdering og prioritering i forhold til indvinding. 
 
Indledende screening: Manuel sortering af V2-kortlagte kilder til forurening 
med chlorerede opløsningsmidler indenfor indvindingsopland. 
 
Håndtering af forureningskilder: For otte V2-kortlagte lokaliteter i oplandet er 
estimeret forureningsmasser af TCE og PCE ud fra de foreliggende lokalitets-
informationer, som er præget af forskellighed i vidensniveauer. Oplandet og 
de medtagne forureningskilder er vist på Figur D.2. 
 
 
Figur D.2 Vurderede forureningskilder i RAP-projektet med beregnede fluxe 
til primært magasin, usikkerhedsvurdering og opholdstider i grundvands-
magasinet (Troldborg et al., 2008). Nederst tv. indsat eksempel på beregnede 
gennembrudskurver i indvindingsboring. 
 
Modelkoncept: Der fokuseres på to niveauer; henholdsvis lokal skala og op-
landsskala. Lokal skalaen repræsenteres med én af tre mulige udvaskningsmo-
deller, der beskriver forureningsfluxen fra punktkilden til grundvandet. 
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Transporten og opholdstiden til vandforsyningen på oplandsskala beskrives 
vha. partikelbanesimuleringer med en grundvandsmodel. De to niveauer er 
koblet til hinanden, og således kan punktkildernes belastning af vandforsynin-
gen beskrives ved en forureningsflux til vandforsyningen. Ved at sammenligne 
beregnede fluxe og påvirkningsperioder med observationer er det muligt at 
give forslag til prioritering af indsatser samt at sandsynliggøre om der findes 
uidentificerede kilder i oplandet. 
 
Usikkerheds- og følsomhedsvurderinger: Usikkerheden på forureningsmasse på 
de enkelte lokaliteter er kvalitativt vurderet i fire kategorier, og anvendes til 
nuancering af de beregnede forureningsfluxe. Den endelige vurdering er des-
uden nuanceret ved gennemregning med fire konceptuelle modeller som 
kombination af nuværende/tidligere indvindingsforhold samt med/uden gen-
nemtrængning af fri fase. 
 
Prioriteringsmodel: Prioritering foretages manuelt ud fra konsekvensberegnin-
gen. 
 
Erfaringer 
Forureningsflux kan med fordel indgå i en risikovurdering som et supplement 
til kvalitetskriterier. Vurdering kræver udarbejdelse af et fælles administrativt 
grundlag. 
 
En simpel og fleksibel udvaskningsmodel er nødvendig for at håndtere mange 
forskellige typer forureningslokaliteter og forskellighed i datakvalitet. 
 
Der bør være fokus på pålidelige geologiske modeller, der er et væsentligt 
grundlag for modellering på alle skalaer. Hydrauliske parametre er meget be-
tydende og er generelt undervurderede ved dataindsamling. 
 
Opsporing af forureningskilder på oplandsskala er et væsentligt element ved 
beslutninger om afværge eller yderligere undersøgelser. Integreret anvendelse 
af historisk information, undersøgelser af de enkelte forureningskilder og mo-
dellering på oplandsskala er en farbar vej, som kan benyttes systematisk i 
fremtiden. 
 
Integrerede prioriteringsværktøjer bør vinde indpas i miljøforvaltningen for at 
sikre gennemsigtige beslutninger. Der skal lægges vægt på at skabe overblik 
via anvendelse af geografiske informationssystemer (GIS). Ved beslutning af 
indgreb skal det baseres på en helhedsorienteret vurdering. 
 
Der er behov for større fokus på kvantificering af usikkerheder. 
 
 
3. Koncept for Risikobaseret Prioritering af Punktkilder, KRIPP (Re-
gion Hovedstaden og Region Sjælland, 2010) 
 
KRIPP-værktøjet er udviklet af Orbicon for Region Hovedstaden og videre-
udviklet i samarbejde med Region Sjælland. Værktøjet bygger på metoderne i 
RAP-projektet, og er videreudviklet herfra, blandt andet med henblik på at 
adressere nogle af de udfordringer der blev identificeret i RAP-projektet. 
 
Omfang 
KRIPP-konceptet bygger videre på metoden i RAP-projektet ved tilføjelse af 
et indledende screeningsniveau, et modul til kvalitativ usikkerhedsvurdering 
og et dynamisk prioriteringsmodul. Konceptet er afprøvet i oplandene til dels 
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Birkerød og Haslev Vandforsyning, hvor der er konstateret påvirkning med 
chlorerede opløsningsmidler i nogle af indvindingsboringerne (Region Hoved-
staden, 2009; Region Sjælland, 2010). 
 
Fokus for anvendelse: Risikovurdering og prioritering i forhold til indvinding. 
 
Indledende screening: Kombination af GISP-inspireret screening og manuel 
sortering. Alle lokaliteter på V0, V1, V2 samt videregående undersøgelser og 
afværgeprojekter inddrages. I Birkerød-casen blev en ”bruttoliste” på 284 
lokaliteter via GISP-inspireret screening reduceret til 179, som herefter ved 
manuel screening blev reduceret til en ”nettoliste” på 59 lokaliteter. I Haslev-
casen blev en bruttoliste på 23 lokaliteter reduceret til en nettoliste på 14 loka-
liteter, udelukkende ved manuel screening. 
 
Håndtering af forureningskilder: For lokaliteterne på  nettolisten er estimeret 
forureningsmasser af TCE, PCE eller andre stoffer ud fra de foreliggende 
lokalitetsinformationer, som er præget af forskellighed i vidensniveauer. Ud 
fra oplysninger om driftsperiode og eventuel fri fase foretages desuden en 
automatisk ekstrapolation bagud i tid fra opgørelsestidspunktet, således at der 
estimeres udvaskningsforløb for hele aktivitetens driftsperiode. 
 
Modelkoncept: Der anvendes samme modelkoncept som i RAP-projektet (se 
ovenfor). Modelresultaterne er valideret mod dels observationer (målte kon-
centrationer i indvindingsboringer) og dels resultaterne af en 3D stoftrans-
portmodel (i Birkerød-casen) og er fundet at ligge indenfor et acceptabelt 
niveau. 
 
Usikkerheds- og følsomhedsvurderinger: Der udføres en kvalitativ usikkerheds-
vurdering af masse- og fluxestimatet. Dette foregår ved en række spørgeske-
maer, som giver overblik over, hvad der med fordel kan undersøges for at 
reducere usikkerheden. Såfremt det er relevant foretages desuden en model-
baseret usikkerhedsvurdering af den enkelte lokalitets beliggenhed i forhold til 
oplandsgrænsen ud fra forskellige konceptuelle modeller og/eller indvindings-
forhold. I de afprøvede modelcases er der endvidere foretaget følsomhedsvur-
deringer af betydende parametre (infiltration og forureningsmasse). Det er 
desuden muligt at afprøve effekten af afværgetiltag på konkrete lokaliteter. 
 
Prioriteringsmodel: En samlet integrering af alle resultaterne foretages i et prio-
riteringsskema med et simpelt scoringssystem, som tilpasses afhængigt af pro-
blemstillingen i det aktuelle opland. Betydende parametre kan f.eks. være 
forureningsflux, usikkerhed på fluxbestemmelsen, usikkerheden på oplands-
grænsen, transporttiden til indvindingsboringerne og varighed af påvirknin-
gen. Afhængig af vidensniveau og usikkerhed foreslår værktøjet en handling. 
Prioriteringsskemaet suppleres af autogenererede GIS-temaer, som f.eks. Fi-
gur D.3. 
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Figur D.3 Visualisering af anbefalede handlinger og prioritering i Birkerød-
casen (Region Hovedstaden, 2009). 
 
Erfaringer 
Arbejdet med KRIPP understøtter erfaringerne opnået i forbindelse med 
RAP-projektet, og der er desuden noteret nogle yderligere erfaringer: 
 
Gennemsigtige og visuelle risikovurderings- og prioriteringsværktøjer kan 
være med til at sikre overbliksdannelse og hjælpe til en oplyst prioritering af de 
fremtidige indsatser. 
 
Den GISP-baserede screeningsproces har krævet mere arbejde end forventet 
indledningsvist. Dels har det været udfordrende at udtrække de relevante in-
formationer fra regionens database (GeoEnviron) og håndtere de lokaliteter, 
der manglede oplysninger, såsom branchebetegnelser og koordinater. Endvi-
dere viste det sig i eksemplet fra Birkerød nødvendigt at supplere den automa-
tiske screening med en manuel screening – og faktisk kom den manuelle fra-
sortering til at stå for ca. 2/3 af den samlede frasortering. Dette skyldtes pri-
mært, at der i den automatiske screening ikke blev taget højde for sandsynlig-
heden for at en branche involverer forurenende aktiviteter samt sandsynlighe-
den for at interesse-stofgruppen (f.eks. chlorerede opløsningsmidler) optræder 
på den pågældende branche-lokalitet. Disse vurderinger kan dog relativt let 
indføres i GISP-databasen (det første forhold er allerede indbygget). Således 
vil den automatiserede screening sandsynligvis kunne gøres langt mere effek-
tiv i fremtiden, og tilsvarende vil behovet for den manuelle screening blive 
mindre. 
 
Resultaterne er meget følsomme overfor om nedbrydning inkluderes, om der 
er fri fase til stede, overfor den anvendte infiltrationsrate og overfor den esti-
merede forureningsmasse. For de lokaliteter, hvor der ikke er udført undersø-
gelser (eller hvor disse er mangelfulde) er der anvendt erfaringsbaserede tal 
 119
for forureningsmasse på lignende lokaliteter. Følsomhedsvurderinger viser, at 
disse standard-tal er betydende for udfaldet af risikovurderingen, men der 
mangler statistisk grundlag og pålidelige erfaringstal. 
 
Den største usikkerhed knyttet til en prioritering via KRIPP er knyttet til om 
det samlede datagrundlag foreligger. Således vil f.eks. en overset kilde kunne 
give større udsving i konsekvensberegningerne for vandværket end hvordan 
masseestimatet på den enkelte kilde vurderes eller på hvilken måde fluxbereg-
ningerne foretages, da disse modeltekniske spørgsmål er af mindre betydning 
for den relative prioritering af punktkilderne. 
 
Gennemgangen af forureningsundersøgelser i Birkerød-projektet viste en stor 
spredning mht. historik, kildekendskab, undersøgelsesniveau i forskellige me-
dier (jordprøver, vandprøver, poreluftsprøver), tidsserier og viden om hydro-
geologiske forhold. En stor andel af denne heterogenitet kan henføres til 
spredning i hvornår undersøgelserne er foretaget. 
 
Ud over anbefalinger og prioritering på lokalitetsniveau kan resultaterne af 
KRIPP anvendes til anbefaling af undersøgelser på oplandsniveau. Dette kan 
være i form af overvågning af grundvandsstrømningen i forureningskritiske 
områder ved oplandsgrænsen eller i form af monitering for specifikke stoffer 
opstrøms indvindingsboringer, hvor KRIPP forudsiger gennembrud indenfor 
en kortere årrække. 
 
 
4. Udpegning af ’højrisiko’ forureningslokaliteter i forbindelse med 
sårbarhedskortlægning af grundvandsressourcen (Miljøministe-
riet, 2008) 
 
Miljøcenter Roskilde har med sårbarhedskortlægningen af grundvandsres-
sourcen i området Mølleåen foretaget prioritering af forureningslokaliteter, 
der i forhold til grundvandet udgør en høj risiko.  
 
Omfang 
Mølleåen (godt 112 km2) udgør et område med store indvindingsinteresser, 
hvor indvindingen af 9 millioner m3 drikkevand fra 15 kildepladser suppleres 
af 2 millioner m3 afværgevand fra 13 afværgeanlæg. De mange afværgeanlæg 
afspejler den væsentligste problemstilling i området, og fokus har derfor været 
på områdets mange forureningskilder.  
 
Fokus for anvendelse: Screening af de grundvandstruende forureningslokalite-
ter indenfor indvindingsoplandene til vandværkerne med det formål at udpege 
de lokaliteter, der udgør en høj risiko.  
 
Indledende screening: Anvendelse af GIS (SQL), simpel analyse ud fra bereg-
net forureningsindeks og manuel udvælgelse, samt beregning af forurenings-
flux til grundvandet vha. excelbaseret risikovurderingsværktøj.  
 
Håndtering af forureningskilder: Udpegning af ’højrisiko’ forureninger sker via 
tre step. I det første step er indgår alle kendte forureninger i et opland, i næste 
step reduceres dette antal, og i step 3 er det kun de værste, såkaldte ’højrisko’ 
forureninger. På forureningslokaliteterne fra step 3 beregnes estimater på 
forureningsfluxe til grundvandet. 
  
Udpegningen af forureningslokaliteterne er baseret på databaseudtræk, der 
med udgangspunkt i data fra 2006 og ældre gav i alt 512 indenfor området 
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Mølleåen, se Tabel D.1 , hvor forureningerne er fordelt ud på 6 forurenings-
gruppe ift. informationsniveau.  
 
Tabel D.1 De 512 forureninger i området for Mølleåen fordelt på 6 grupper med 
stigende informationsniveau. 
Foru-
renings 
gruppe 
Informationsniveau Antal  
registrerede 
lokaliteter 
1 Potentielle forureninger  184 
2 Kortlagte forureninger på vidensniveau 1, V1 72 
3 Kortlagte forureninger på vidensniveau 2, V2 195 
4 Udvidet kortlægning af forureninger på vidensniveau 2. 16 
5 Monitering af kortlagte forureninger på vidensniveau 2. 20 
6 Afværge af kortlagte forureninger på vidensniveau 2. 25 
 
Step 1 
Forureningslokaliteterne indenfor de seks forureningsgrupper indplaceres på 
kort indenfor indvindingsoplande til vandværkerne, grundvandsdannende 
oplande og ift. en sikkerhedszone (Figur D.4), som er defineret som det areal 
der ligger indenfor en buffer-radius af 1 km fra indvindingsboringerne, samt 
indenfor enten det historisk dynamiske eller stationære indvindingsopland 
(svarende til det samlede areal af oplandene).  
 
 
Figur D.4. Illustration af sikkerhedszone. 
 
Sikkerhedszonen skal sikre, at forureninger tæt på kildepladsen, som ifølge 
modellen ikke indgår i det historisk dynamiske indvindingsopland opland, 
alligevel medtages i de videre vurderinger – alene baseret på et afstandskrite-
rie. Dette gøres for at kompensere for den usikkerhed der ligger i at anvende 
beregningsceller fra en strømningsmodel. 
 
Når der i sikkerhedszonen fokuseres på de to typer af indvindingsoplande, 
henholdsvis det historisk dynamiske og det nutidige stationære, er det for at 
fange eventuelle såkaldte DNAPL’s. DNAPL’s er fri fase af klorerede stoffer, 
som er tungere end grundvand og derfor strømmer mere vertikalt. 
 
Under step 1 frasorteres de forureninger, som ikke ligger i enten de grund-
vandsdannende celler (opland) eller i sikkerhedszonen. 
  
Step 2 
De resterende forureninger fra step 1 rangeres i tre risikoklasser med hen-
holdsvis "høj grundvandsrisiko", "middel grundvandsrisiko", og "ingen grund-
vandsrisiko".   
 
Rangeringen er forskelligt afhængig af informationsniveauet, som angivet i 
tabel D.1. Kriterierne for rangeringen indenfor grupperne er beskrevet i det 
nedenstående.  
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Forureningsgruppe 5 (V2 monitering) og 6 (V2 afværge) 
 
Forureningsgruppe 4 (V2 videregående undersøgelser) 
 
Forureningsgruppe 3 (V2 indledende undersøgelse) 
For hver lokalitet er beregnet et såkaldt forureningsindeks (FI) indenfor et 
scoreinterval mellem 0 og 100, der indgår som et kriterium i rangeringen. FI 
er fremkommet ved at multiplicere værdien, der angiver sandsynligheden for 
at branchen (branchescore) har givet anledning til forurening, med sandsyn-
ligheden for at det anvendte mest kritiske miljøfremmede stof genfindes i 
grundvandet (grundvandsscore). Både branchescoren og grundvandsscoren 
bygger på erfaringer fra landsdækkende forureningsundersøgelser. 
 
Forureningsgruppe 2 (V1). 
Tilsvarende forureningsgruppe 3 er der for hver V1 lokalitet beregnet et foru-
reningsindeks (FI), som indgår i rangeringen. 
 
Forureningsgruppe 1 (Potentielle forureninger). 
Denne gruppe forureninger vurderes ikke at indeholde nogle ”højrisiko” foru-
reninger, og er derfor frasorteret i de videre step.  
 
Resultatet af step 2 illustreres ved visning af forureninger i de grundvands-
dannende celler (opland) og i sikkerhedszonen med symboler, der angiver 
forureningsgruppen og den rangerede grundvandsrisiko, se Figur D.5. 
 
Høj grundvandsrisiko 
 
Fund af klorerede stoffer eller 
MTBE i grundvand, jord, pore-
luft, recipient eller Branche = 
i
Middel grundvandsrisiko 
 
Ingen fund af klorerede stoffer  
og FI  80 
Lav grundvandsrisiko 
 
FI < 80 og ingen fund af 
klorerede stoffer i grundvand, 
jord, poreluft eller recipient. 
Middel grundvandsrisiko 
Det kritiske stof = klorerede 
opløsningsmiddel og FI <  80, 
eller det kritiske stof = øvrige 
flygtige stoffer hvor FI    80  
Lav grundvandsrisiko 
Det kritiske stof ≠ klorerede 
opløsningsmiddel og FI < 80 
Høj grundvandsrisiko 
 
Klorerede opløsningsmidler eller 
MTBE i grundvand, jord, pore-
luft eller recipient.  
Middel grundvandsrisiko 
 
Andre flygtige stoffer end klorere-
de opløsningsmidler 
 
Lav grundvandsrisiko 
 
Ikke flygtige stoffer  
Høj grundvandsrisiko 
 
Klorerede opløsningsmidler eller 
MTBE i grundvand, jord, pore-
luft eller recipient 
Middel grundvandsrisiko 
 
Andre flygtige stoffer end klore-
rede opløsningsmidler 
 
Lav grundvandsrisiko 
 
Tiltag alene overfor 
arealanvendelsen  
Høj grundvandsrisiko 
 
Det kritiske stof = klorerede 
opløsningsmiddel og   FI    80  
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Figur D.5. Step 2, rangering af forureningslokaliteter indenfor det grundvands-
dannende opland, og i en sikkerhedszone omkring boringerne til Holte Vand-
værk.  
 
Step 3, udgøres kun af de forureninger, som under Step 2 er udpeget til at 
udgøre en høj grundvandsrisiko. Der gennemføres herefter en beregning af 
forureningsfluxen fra forureningskilderne til grundvandet. 
 
Modelkoncept ift beregning af forureningsfluxe: Modelkonceptet beregner verti-
kale forureningsfluxe og tager udgangspunkt i en dynamisk udvaskningsmo-
del, som er opstillet af DTU i 2005. Denne udvaskningsmodel er koblet til en 
stationær model som beregninger stoftransporten i sprækker for moræneler-
slag. Modelkonceptet kan udregne forureningsfluxe af både primære forure-
ningsstoffer og deres nedbrydningsprodukter. Det skal bemærkes at der reg-
nes på maksimale koncentrationer i udvaskningsmodellen. Principskitse for 
udvaskningsmodellen fremgår af Figur D.6. 
 
Usikkerheds- og følsomhedsvurderinger: Der er udført kontrol på om den statio-
nær stoftransport i sprækker giver anledning til uacceptable resultater i bereg-
ningsresultaterne ift. en dynamisk beregnet stoftransport. Kontrollen er gen-
nemført vha. modelsimuleringer med modellen FRAC3D, som er en dyna-
misk stoftransportmodel der simulere spredning og nedbrydning i sprækker 
vha. samme grundlæggende transportligninger som den anvendte stationære 
model. Resultatet af kontrollen viser, at den opstillede anvendelse af stationæ-
re beregninger ikke giver anledning til betydende fejl i fluxberegningerne. 
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Prioriteringsmodel: Prioriteringen er gennemført ud fra størrelsen af flux til 
grundvandszonen, indvindingens størrelse, og grundvandets transporttid til 
indvindingsboringerne.  
 
  
Figur D.6. Principskitse for udvaskningsmodel. 
 
Erfaringer 
Den indledende screening stiller skarpt på de mest relevante grundvandstru-
ende forureninger, når rangeringen af forureningslokaliteterne i risikoklasser 
kombineres med de grundvandsdannende oplande til kildepladser og sikker-
hedszoner omkring indvindingsboringer.  
 
Projektet erfarer, at når det kommer til at prioritere indsatsen overfor flere 
forureningskilde indenfor et indvindingsopland, kan det med fordel gøres på 
baggrund af estimerede massefluxe fra forureningskilden, hvilket giver et di-
rekte mål for udledningen af forurening fra den enkelte kilde med enheden 
masse pr. tid.  
 
Indenfor områder hvor forureningslokaliteter udgør en trussel mod grund-
vandet, er det vigtigt at regionernes arbejde med opsporing af grundvandstru-
ende forureninger søges gennemført forud, eller som minimum foregår paral-
lelt med miljøcentrenes grundvandskortlægning for at sikre den bedst mulige 
og mest fuldendte sårbarhedsvurdering af grundvandsressourcen. Dette vur-
deres samtidig at have god effekt på kommunernes arbejde med de grund-
vandsbeskyttende indsatsplaner.  
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5. Strategier overfor pesticidtruslen mod grundvandet fra punkt-
kilder (Miljøstyrelsen, 2007; Miljøstyrelsen, 2010c; Miljøstyrelsen, 
2010d) 
 
I forbindelse med teknologiudviklingsprojektet ”Pesticidtruslen mod grund-
vandet fra punktkilder” (Miljøstyrelsen, 2007) er der samlet en omfattende 
pesticiddatabase samt udviklet et web-baseret værktøj til oplandsbaseret risi-
kovurdering af pesticidpunktkilder. Der er desuden udviklet et koncept for 
screening af mulige pesticidpunktkilder i et opland. Screeningskoncept og 
risikovurderingsværktøj er afprøvet i et indvindingsopland præget af landzone 
(Miljøstyrelsen, 2010d).  
 
Omfang 
 
Da kun meget få mulige pesticidpunktkilder er kortlagt, er screeningskoncep-
tet udviklet til opsporing af mulige pesticidpunktkilder på meget begrænsede 
datagrundlag. Herfra indsamles og behandles flere og flere data i et trinvist 
risikovurderingskoncept som har til formål at identificere hvilke punktkilder 
det kan være hensigtsmæssigt at sætte ind overfor i et opland. Risikovurde-
ringskonceptet er afprøvet på et mindre indvindingsopland i landzone. 
 
Fokus for anvendelse: Indvinding samt belastning af ressource 
 
Indledende screening: Fra forskellige datakilder samles oplysninger til indleden-
de manuel screening af potentielle punktkilder indenfor et opland.  
 
Håndtering af forureningskilder: Lokalitetsoplysninger kan indtastes på forskel-
lige vidensniveauer. Laveste niveau er registerdata suppleret med oplysninger 
fra interviews om nuværende og tidligere drift. På baggrund heraf fastsættes 
automatisk et erfaringsbaseret forureningsniveau via en indbygget database. 
På højere vidensniveauer er der desuden mulighed for indtastning af lokali-
tetsspecifikke målinger (koncentrationer og udbredelse, kendt spild eller kendt 
flux i grundvandet). 
 
Modelkoncept: Koblet udvaskningsberegning for dels dæklaget og grundvands-
zonen. Værktøjet indeholder resultater af en lang række MACRO-beregninger 
for typejorde. Transport og processer gennem dæklag beregnes indirekte ved 
automatisk tilpasning af input til den mest passende typejordsberegning. 
Transporten i grundvandszonen beregnes som simple partikelbaner ud fra 
potentialeforhold (som GIS-tema) og oplyste hydrogeologiske parametre. For 
at sikre at partikelbaner ”opfanges” af indvindingsboringer defineres model-
tekniske indfangningstragte omkring boringerne, som vist på Figur D.7. 
Punktkildernes belastning af vandforsyningen beskrives ved tidsserier for 
forureningsflux i indvindingsboringerne. Dette gør det muligt at give forslag 
til prioritering af indsatser samt at sandsynliggøre om der findes uidentificere-
de kilder i oplandet. 
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Figur D.7 Illustration af transportmodelberegning for fire punktkilder i 
risikovurderingsværktøjet for pesticidpunktkilder (Miljøstyrelsen, 2007). 
 
Usikkerheds- og følsomhedsvurderinger: Nej 
 
Prioriteringsmodel: Prioritering foretages manuelt ud fra konsekvensberegnin-
gen. 
 
Erfaringer 
Ved en simpel sammenligning med pesticidanalyser fra oplandet er værktøjets 
beregnede forureningsniveauer vurderet at være indenfor en troværdig størrel-
sorden for det afprøvede opland. 
 
At basere værktøjet på en web-server giver mulighed for at holde det kontinu-
ert up-to-date og mindsker risikoen for fejlbehæftede resultater ved f.eks. re-
digering af en lokal installation. Omvendt har driftssikkerheden af en web-
baseret løsning vist sig at være meget følsom overfor hvilken browser og 
browserversion, der anvendes. 
 
Den trinvise screeningsproces hjælper til at identificere hvor de største usik-
kerheder ligger i risikovurderingen. 
 
Screening på lavere vidensniveau end interview og besigtigelse har ikke givet 
noget brugbart resultat, da datagrundlaget ud fra registerdata har været for 
spinkelt. 
 
Der er behov for udbygning og tilpasning af databasen for erfaringsmæssige 
pesticidfund afhængigt af bedrift. Med det afprøvede datasæt er risikobereg-
ningen ud fra historiske oplysninger og interviews meget usikker og nogle af 
parametrene er yderst følsomme. Omvendt er det erfaret, at risikoberegninger 
ud fra indledende undersøgelser giver et rimeligt godt billede af den reelle 
flux. 
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Sammenfatning af afprøvede værktøjer  
I Tabel D.2 er de forskellige elementer i de afprøvede oplandsværktøjer op-
summeret. For fuldkommenhedens skyld er også regionernes prioriterings-
værktøj GISP (hovedrapportens afsnit 4.4.1) og avancerede stoftransportmo-
deller medtaget i sammenligningen. 
 
Tabel D.2 Sammenligning af elementer i afprøvede oplandsværktøjer. 
Værktøj Fokus for 
anvendelse
Stoffer Screening Masse‐
opgørelse
Vertikal 
transport
Horisontal 
transport
Usikker‐
heds‐
vurdering
Prioritering 
ud fra
GISP Region.
Dynamisk
Alle i JAR Er et 
screenings‐
værktøj
÷ ÷ ÷ ÷ Branche/stof,
hydrogeol. 
parametre
BAM‐
projektet
Indvinding,
massebal. 
Statisk
BAM ÷ Syntetisk setup
ud fra erfa‐
ringer for be‐
handlingshyp.
Frac3Dvs MODFLOW 
MT3D
Følsomhed ÷
Mølleå Ressource.
Statisk (kun 
én gang)
Chl. opl. GISP‐
inspireret
Undersøgelse CMFR/
PFR*, 
sprække‐
model
÷ Tre 
kategorier
Flux til GV‐
zonen
Pesticid‐
punktkilder
Indvinding/
ressource.
Dynamisk
Pesticider ÷ Undersøgelse, 
erfarings‐
database
MACRO 5.0 
beregn. for 
typejorde
Via 
potentiale‐
kort
÷ Konsekvens‐
beregning
RAP Indvinding/
ressource.
Dynamisk
Chl. opl. ÷ Undersøgelse CMFR/
PFR*
Partikelbane 
simulering
Fire 
kategorier
Konsekvens‐
beregning
KRIPP Indvinding/
ressource.
Dynamisk
Chl. opl.
(Andre)
GISP‐
inspireret
Undersøgelse, 
erfaringstal
CMFR/
PFR*
Partikelbane 
simulering
Integreret 
kvalitativ
Konsekvens‐
beregning + 
prio.modul
Stoftrans‐
port‐
modeller
Indvinding.
Statisk/
dynamisk
Varierer ÷ Undersøgelse Model Model Følsomhed
(typisk)
Konsekvens‐
beregning
* CMFR: Completely Mixed Flow Reactor. PFR: Plug Flow Reactor  
 
